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La décontamination des sols peut maintenant être réalisée à l’aide de technologies 
plus douces que l’excavation ou les traitements chimiques. L’utilisation de plantes et de 
microorganismes permet la minéralisation des contaminants. La technique est efficace 
et peu coûteuse. Elle requiert des conditions particulières pour assurer sa réussite. Le 
temps et l’espace disponibles ne doivent pas être des contraintes importantes. La 
contamination doit se situer en surface. En phytoremédiation les plantes utilisent 
plusieurs mécanismes : phytovolatilisation, phytoaccumulation, phytodégradation et 
rhizosphère. Les trois premiers ont un impact mineur sur la minéralisation des 
contaminants organiques. La rhizosphère est le lieu où, au contact des racines, les 
colonies de microorganismes se développent. Pour un assainissement réussi la 
croissance des plantes dans un milieu toxique doit être optimisée par d’autres 
techniques comme l’aération du sol, sa fertilisation, etc. La phytoremédiation du PCP 
et de la créosote dans le sol et l’eau est possible si leur concentration n’est pas trop 
élevée, c'est-à-dire qu’elle ne limite pas de manière importante la croissance des 
plantes et microorganismes. 
SOMMAIRE 
Ce travail est le résultat d’une commande de la firme d’experts conseils Envir-Eau. 
L’entreprise désire connaître les progrès scientifiques dans le domaine de la 
réhabilitation des sols et de l’eau contaminés au pentachlorophénol (PCP) et à la 
créosote. Elle désire vérifier la pertinence de la phytoremédiation pour résoudre les 
problématiques de contamination des sols et de l’eau. 
La créosote et le PCP sont appliqués sur le bois qui deviendra traverses de chemin de 
fer et poteaux de téléphone afin de le protéger des microorganismes. La vie des 
matériaux est ainsi prolongée grâce à ces applications. L’utilisation de ces produits 
depuis plus de 50 ans a laissé des traces sur les sites de traitement du bois. Ces 
derniers sont souvent contaminés et la contamination le résultat de nombreuses 
années de pratiques maintenant révolues. 
L’urbanisation ainsi que la conscience environnementale des entreprises et des 
citoyens obligent les compagnies à revoir leurs pratiques et à réhabiliter leur site. La 
phytoremédiation est une technique utilisant plantes et microorganismes pour dégrader 
les contaminants. Cette technologie peu coûteuse n’est pas aussi invasive que les 
techniques de décontamination ex situ qui exigent souvent que le sol soit extrait. La 
phytoremédiation permet à l’entreprise de procéder à l’assainissement sans qu’il y ait 
trop d’impact sur ses activités. 
Si la phytoremédiation utilise les plantes pour procéder à la décontamination, ce ne 
sont pourtant pas les plantes les principaux acteurs de la biodégradation. Les 
microorganismes qui se développent en colonies abondantes et variées au contact des 
racines forment la rhizosphère où sont dégradés les contaminants. Le PCP et les HAP 
étant peu mobiles, ce sont donc les racines qui, lors de leur croissance, doivent entrer 
en contact avec les contaminants pour les dégrader. 
La profondeur de la contamination est donc un facteur limitant l’accessibilité à cette 
technologie. La sélection des plantes est très importante : elles doivent être tolérantes 
à la toxicité des contaminants et présenter un bon réseau racinaire. Les plantes 
doivent être indigènes à l’écozone et montrer qu’elles se sont adaptées au sol 
contaminé. 
Le temps nécessaire à la décontamination ne doit pas être un facteur limitant. Sous 
nos latitudes, ce type de traitement peut nécessiter une longue période. Le 
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comportement théorique des contaminants pourrait s’avérer différent sur les sites. La 
caractérisation du site et des essais préalables sont essentiels à l’implantation de cette 
technologie. 
La concentration de la contamination sur les sites de traitement du bois est 
généralement importante dans la zone de traitement et mineure dans l’aire 
d’entreposage du bois traité. La phytoremédiation n’est applicable que dans un 
contexte où la contamination est faible à moyenne, là où les plantes et les 
microorganismes sont capables de croître presque normalement. Des technologies 
associées peuvent aider les plantes à pousser dans des conditions difficiles. On peut 
aérer le sol mécaniquement, y injecter de l’air, des inoculums de bactéries indigènes et 
contrôler l’humidité. Si la contamination s’avère toxique pour les plantes et les 
microorganismes, d’autres technologies doivent être utilisées dans ces secteurs. 
Si la concentration des polluants dans l’eau n’inhibe pas la croissance des plantes, la 
phytoremédiation peut servir à contrôler la présence des polluants dans l’eau. Elle peut 
les adsorber ou diminuer leur mobilité. L’abondante colonie de microorganismes de la 
rhizosphère peut alors neutraliser les contaminants et assainir le sol et l’eau.  
La phytoremédiation est la moins coûteuse des technologies d’assainissement des 
sols. Selon la superficie à nettoyer, elle peut être 10 à 100 fois moins dispendieuse que 
les technologies invasives. L’atteinte des critères de qualité du MDDEP est possible, 
mais une période de traitement plus longue est nécessaire. La phytoremédiation est 
perçue comme une technologie verte, ce qui a un impact positif lors de la présentation 
d’un tel projet. 
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Il est bien connu que les poteaux de téléphone et les traverses de chemin de fer sont 
généralement en bois. Malgré la fragilité du bois, les poteaux de téléphone et les 
traverses de chemin de fer sont reconnus pour leur longévité quand ce n’est pour leur 
pérennité. Le bois, lorsque protégé de l’eau et de l’humidité, donc des intempéries, 
peut durer très longtemps. De nombreuses constructions sont là pour en témoigner. 
Mais les poteaux de téléphone et les traverses de chemin de fer ne sont pas à l’abri 
des éléments naturels. Des matériaux de bois en contact avec le sol se détérioreront 
rapidement en raison de présence dans l’environnement de microorganismes et 
d’insectes. La durée de vie de matériaux en contact avec le sol sans protection est 
d’environ 5 années (Brudermann 1999). 
C’est pourquoi l’on enduit ces matériaux de pesticides dont la fonction première est de 
contrôler le développement de microorganismes dans le bois. La durée de vie des 
matériaux peut ainsi être multipliée de 5 à 15 fois permettant des économies 
substantielles de matériaux, d’entretien, de main-d'œuvre et de ressources naturelles 
(Roy 2000). 
Les substances appliquées sont bien connues, car elles sont utilisées depuis plus de 
50 ans voire 100 ans. Ce sont la créosote et le pentachlorophénol (PCP). L’usage de la 
créosote comme pesticide est connu depuis plus de 200 ans. On en enduit les 
traverses de chemin de fer pour les protéger des microorganismes. La créosote 
imperméabilise aussi le bois sans en modifier les propriétés mécaniques (Brudermann 
1999). 
Le traitement du bois au pentachlorophénol est plus récent. On traite les poteaux de 
téléphone et d’électricité. Le PCP limite l’effet de l’humidité sur le bois et est un 
mauvais conducteur. Cette propriété explique sa grande utilisation comme structure de 
soutien des services publics dans la livraison notamment de l’électricité et des services 
téléphoniques (Brudermann 1999). 
Puisqu’ils empêchent le développement des microorganismes, ces produits 
représentent un risque pour les êtres vivants s’ils sont relâchés dans l’environnement. 
Ces substances sont utilisées en raison de leur persistance à effectuer leur travail. 
Elles ne se dégradent donc pas facilement. Nous pouvons catégoriser ces substances 
de toxiques et de persistantes dans l’environnement. 
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Ces substances ont pu s’accumuler au long des années dans les lieux de traitement et 
d’usage des matériaux. Tout au long des milliers de kilomètres de voies ferrées ou au 
pied des millions de poteaux de services publics, il y a pu y avoir accumulation de ces 
pesticides, résultat de la lixiviation. Toutefois, ce ne sera pas là le propos de cet essai. 
Les sites de traitement du bois sont bien plus à risque. Depuis des années des 
entreprises traitent le bois par des méthodes qui ont évolué avec le temps et la 
conscience environnementale. Les méthodes, pratiques en usage et acceptées il y a 
50 ans, sont fort différentes des pratiques acceptables en 2008 et ce, peu importe le 
genre d’entreprise. C’est pourquoi les vieux sites de traitement sont souvent à 
décontaminer. Les contaminants s’y sont accumulés dans le sol des aires de 
traitement du bois ou encore sous les aires d’entreposage des matériaux traités. Des 
déversements ont pu avoir lieu durant les 50 à 100 années d’exploitation des 
installations. Une certaine proportion de ces polluants s’est sûrement volatilisée, 
photodégradée ou a été lessivée. Ces polluants peuvent se déplacer et contaminer les 
eaux de surfaces et les eaux souterraines. Ce sont là des inquiétudes qui justifieront 
les propos de ce travail : la décontamination de ces sites et le contrôle de la migration 
des polluants, notamment dans l’eau. 
Le sujet de cet essai a été proposé par la compagnie Envir-Eau de Montréal, une firme 
d'experts conseils spécialisée en hydrogéologie, génie environnemental et hygiène 
industrielle. Envir-Eau veut explorer les opportunités de prévention, de contrôle et de 
traitement de la contamination dans des entreprises traitant le bois avec ces 
substances. Le groupe désire qu’une synthèse des connaissances soit réalisée sur le 
comportement des produits de traitement du bois que sont le PCP et la créosote ainsi 
que leurs produits de dégradation. Envir-Eau aimerait aussi connaître l’efficacité des 
techniques de décontamination in situ notamment la phytoremédiation pour ces 
substances. Cette technique reconnue comme peu dispendieuse pourrait-elle contrôler 
la contamination des eaux de surface, décontaminer le sol et les eaux souterraines si 
ces contaminants y sont présents? 
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 1 PRODUITS DE PRÉSERVATION DU BOIS : CRÉOSOTE ET 
PENTACHLOROPHÉNOL   
La créosote est utilisée depuis 100 ans comme agent de préservation du bois. Ce 
produit bien connu est un distillat du goudron de houille et a déjà servi de combustible 
et d’élément d’étanchéité des toitures. Aujourd’hui c’est essentiellement comme agent 
de préservation du bois qu’il est employé. Des propriétés complémentaires ajoutent à 
l’intérêt de son usage comme agent préservatif. La créosote imperméabilise le bois et 
permet aux matériaux de conserver leur dimension (Brudermann 1999). Elle est 
principalement utilisée pour la préservation des traverses de chemin de fer. La durée 
de vie du bois passe ainsi de 5-7 ans à plus de 40 ans sans affecter de manière 
significative les propriétés mécaniques du bois (Luxford and MacLean 1951). 
Depuis plus de 70 ans le pentachlorophénol (PCP) est également utilisé comme agent 
de conservation du bois, principalement pour les poteaux des services publics 
(électricité et téléphone). Il est très efficace pour protéger le bois des insectes et des 
champignons, offre une bonne protection contre l’humidité, facilite le travail des 
travailleurs qui doivent y grimper et présente une faible conductibilité électrique 
(Brudermann 1999).  
1.1 Caractéristiques physico-chimiques du PCP et de la créosote 
Les deux substances à l’étude présentent des caractéristiques physiques et chimiques 
qui leur sont propres et qui influencent leur comportement lorsque relâchées dans 
l’environnement. La connaissance de ces propriétés permet de prévoir le 
comportement des substances selon les caractéristiques du site où s’est produite la 
contamination et facilite l’identification des techniques de réhabilitation. 
1.1.1 La créosote  
La créosote est un liquide huileux jaunâtre à noir issu de la distillation du goudron 
(Brudermann 1999). Le distillat est un mélange de centaines d’hydrocarbures, chacun 
des composés ne représentant pas plus de 10 à 15% du mélange. Un groupe de 
substances y est prédominant : les composés aromatiques polycycliques (HAP). Ces 
derniers peuvent constituer jusqu’à 90% du mélange (Environnement Canada 1993).  
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Propriétés générales de la créosote : 
CAS  :  8001-58-9 (INCHEM 2003) coal tar creosote 
Masse moléculaire   non applicable (mélange) 
Température de fusion -60 à -200C 
Température d’ébullition 200 à 4500C 
Odeur    caractéristique du goudron 
Kow des HAP   variable de 3 à 7 selon les composés 
Masse volumique  1,05 à 1,09 g/cm3
Pression de vapeur  variable, HAP léger plus volatil 
Solubilité    pratiquement insoluble dans l’eau 
    soluble dans l’alcool, le benzène et le toluène 
La solubilité des différents composants de la créosote varie de peu à très soluble dans 
l’eau (Melber and al. 2004). La solubilité dans l'eau diminue avec l’augmentation de la 
masse molaire, alors que la solubilité augmente dans les tissus graisseux (Nagpal 
1993). Les HAP peuvent donc s’accumuler dans les tissus vivants et sont donc 
bioaccumulables chez les animaux et les plantes oléagineuses comme le tournesol et 
le soya. La valeur de leur coefficient de partition octanol/eau (kow) indique également 
que les HAP sont peu solubles et hydrophobes (Dictor and al. 2003). Ils ont tendance à 
être adsorbés par les constituants du sol.   
Les HAP dont la liste suit seront cités dans ce texte et sont souvent rapportés dans la 
littérature scientifique (Allard and al. 2000, Hansen 2004, Brudermann 1999, Melber 
and al. 2004, Dictor and al. 2003, Gao and Zhu 2005). Ce sont en quelque sorte des 
indicateurs de la présence de créosote et ils permettent d’en observer le comportement 
: 
• Anthracène (ANT)  
• Benzo[b]fluoranthène (BbF) 
• Benzo[a]pyrène (BaP)  
• Phénanthrène (PHE) 
• Naphtalène (NAP)  
De nombreux autres composés peuvent être mesurés afin de déterminer la présence 
dans l’environnement des composants de la créosote (Figure 1.1). 
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 Figure 1.1 : Exemples de HAP présents dans la créosote 
Tiré de : Laboratoire de biotechnologie de l'environnement (LBE 2008). 
 
Les  HAP les  plus simples et biodégradables sont  ceux constitués de deux ou trois 
anneaux benzéniques, tandis que les plus persistants sont constitués de plus de trois 
anneaux benzéniques. Le tableau 1 des propriétés chimiques et physiques montre la 
persistance dans l’environnement des HAP. La demi-vie de l’anthracène ou du 
naphtalène, par exemple, n’est que de quelques heures dans l’air, alors que celle du 
benzo(a)pyrène est de plus de 1550 heures. Dans le sol et l’eau, la demi-vie des HAP 
à plusieurs anneaux benzéniques est généralement supérieure à une demi-année 
(Toxnet 2008).  
Les HAP présentent des demi-vies différentes selon le degré de contamination du sol. 
Le benzo(a)pyrène, par exemple, se dégrade en 8 semaines dans des sédiments 
fortement contaminés, tandis qu’il prend plus de 2 ans à se dégrader dans des 
sédiments où on le retrouve en faible concentration. C’est l’un des HAP les plus 
persistants et il est reconnu pour son potentiel cancérigène. On ne peut faire de 
généralisation quant à la demi-vie des HAP dans l’environnement car elle est 
conditionnelle à une multitude de facteurs environnementaux comme le type de sol, 
son degré de contamination et les microorganismes présents (BMZ 1995).  
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1.1.2 Le pentachlorophénol, C6Cl5OH 
Ce produit de préservation n’est pas préparé au Canada. Il est généralement importé 
des États-Unis sous forme de blocs ou de flocons. Ses constituants et ses propriétés 
sont mieux définis que ceux de la créosote. Il est essentiellement composé de 
pentachlorophénol (86%), de 10% de divers chlorophénols et de produits inertes 
(Brudermann 1999). 
 
Figure 1.2  : Structure chimique du PCP. 
(Noir : atomes de carbone, gris : atomes de chlore, blanc avec petit point, groupement hydroxyle). 
Tiré de : Roy (2000, p. 6) 
Propriétés générales du pentachlorophénol 
CAS    87-86-5 
Masse moléculaire  266,4 g/mol 
Température de fusion  188 à 1910C 
Température d’ébullition  300-3100C 
Odeur  âcre si chauffé 
Masse volumique  1,98 g/cm3
Pression de vapeur  0,02 Pa 
Coefficient de partition  4,84 à pH= 1.2 et  3.56 à pH= 6.5 (Tawfiki 1997) 
Octanol/eau (KOW)  5,0 à 5,2 (INERIS 2005) 
Coefficient d’adsorption (KOC) 4,8 (élevé) (Loubier 1996) 
Solubilité   10-15 mg/L à pH 4,5 (Olivier 2002) 
 600-650 mg/L à pH 6 (Olivier 2002) 
Si la créosote y est pratiquement insoluble, le pentachlorophénol, lui, est légèrement 
soluble dans l’eau (Brudermann 1999). Sa solubilité est faible mais elle croît avec 
l’augmentation du pH (Olivier 2002). La dissociation du PCP est faible à un pH inférieur 
à 5 mais importante à pH neutre. Sa pression de vapeur est très faible, ce qui en fait 
un composé peu volatil. 
Comme la créosote, on l’utilise comme insecticide en raison de sa persistance dans 
l’environnement. À faible concentration il est biodégradable. Il est aussi 
photodissociable (Brudermann 1999).  
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La capacité à être adsorbé du PCP dépend de la proportion de matière organique dans 
le sol. Plus cette dernière est élevée, plus l’adsorption augmente, alors que l’adsorption 
augmente avec l’âge de la contamination. En raison de son coefficient 
d’adsorption élevé, le PCP a tendance à s’adsorber facilement dans le sol et 
l’adsorption est plus élevée en milieu acide (INERIS 2005).  Son degré d’adsorption 
influence la désorption du PCP, sa biodisponibilité et, par conséquent, sa possibilité 
d’être dégradé par la flore bactérienne et/ou les végétaux (Roy 2000). 
Le PCP est un fluide non mouillant n’ayant pas tendance à migrer selon les forces 
capillaires de l’eau souterraine. Ce comportement le rend peu apte à une dispersion 
dans l’environnement (Loubier 1997). Mayer et Hassanizadeh  (2005) définissent le 
PCP comme liquide dense en phase non aqueuse ou DNAPL (dense non-aqueous 
phase liquid) dont la densité est de 1,98 g/cm3. Comme DNAPL, le PCP a tendance à 
contaminer la zone vadose située à la conjonction entre la zone du sol saturée en eau 
et la zone supérieure aérobie (Loubier 1997). Sa viscosité dynamique étant deux fois 
plus élevée que celle de l’eau, le PCP se déplace deux fois plus rapidement que celle-
ci dans un aquifère superficiel (Mayer and Hassanizadeh  2005). Selon Mills and al. 
(2006), le PCP est un contaminant persistant et mobile pouvant aisément être lessivé 
et donc contaminer l’environnement. Sa masse volumique élevée et sa faible solubilité 
lui permettent de s’infiltrer profondément dans le sol et éventuellement d’atteindre la 
nappe phréatique (INERIS 2005). 
La mobilité du pentachlorophénol varie selon les auteurs de peu à très mobile (Mayer 
and Hassanizadeh 2005, Loubier 1997). Les mesures de la présence du 
pentachlorophénol dans l’eau de site contaminé varie généralement d’absent à faible, 
moyen. Dans une étude de 4 sites contaminés à la créosote et au pentachlorophénol, 
Rosenfeld and Plumb (1991) ont été surpris de constater que le pentachlorophénol 
n’était pas présent dans les contaminants de l’eau souterraine. La solubilité du PCP est 
donc dépendante d’autres facteurs environnementaux qui modifient sa propriété 
naturelle à se solubiliser. Le PCP pourrait aussi avoir été rapidement lessivé. 
1.1.3 Conclusion : caractéristiques chimiques 
Puisque tous les HAP et le pentachlorophénol ont des propriétés qui leur sont propres, 
leur comportement dans un site et leur impact sur l’environnement dépendent de la 
combinaison des substances présentes dans le sol et des caractéristiques de ce 
dernier (Environnement Canada 1995). Ces produits persistent dans l’environnement à 
des degrés divers : les HAP légers se dégradent généralement plus rapidement, tandis 
que les HAP lourds et le PCP sont très persistants. Les HAP ayant une masse molaire 
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élevée sont peu solubles, alors que le PCP a une solubilité variant  en fonction des 
conditions environnementales dont le pH du sol ou la capacité d’adsorption du milieu. 
À pH neutre, le PCP est très soluble, donc biodisponible, et sa toxicité varie selon sa 
concentration. Il y a donc un lien important entre la solubilité, la biodisponibilité des 
substances et la toxicité du milieu considéré. 
Le PCP et les composants de la créosote sont des DNALP (dense non aquous liquid 
phase). Cela implique que leur masse volumique est supérieure à celle de l’eau, qu’ils 
sont insolubles dans l’eau et liquides. Ces liquides ont la propriété de pouvoir pénétrer 
profondément les sols poreux  et de possiblement contaminer la nappe phréatique. 
Leur migration verticale n’est freinée que par la présence d’une couche imperméable 
comme les argiles. Leur faible solubilité limite leur propagation latérale dans la nappe. 
Un site contaminé à la créosote renferme divers HAP dont les propriétés et les effets 
cumulatifs sont fonction de leur combinaison. Si on y ajoute du pentachlorophénol, la 
problématique de contamination se complexifie.
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Tableau 1.1 : Propriétés chimiques et physiques du pentachlorophénol et de composants de la créosote. 
Références : Toxnet data network http://toxnet.nlm.nih.gov/cgi-bin/sis/htmlgen?CHEM
  INERIS (Institut national de l’environnement et des risques) www.ineris.fr
Nom Nombre 
anneaux 
Demi-vie (heures)       



















CAS 87-86-5 1 696 3120 à pH 6 














CAS 120-12-7 3 3.4 240 2400 17600 178,23 1,25 1,29 3,5 x 10
-4 4,45 218 
Phénanthrène 
CAS 85-01-8 3 36 3600   178,22 1,06-1,07 1,2 0,091 4,57 101 
Benzo(b)fluoranthène 
CAS 205-99-2 4 21 8760 8760 33600 252 - 0,012 6,7 x 10
-5 6,57 168 
Benzo(a)pyrène 
CAS 50-32-8 5 1550  8760  252,3 1,351 0,003 7,3 x 10
-7 6  
(1) http://www.epa.gov/ogwdw/dwh/t-soc/pentachl.html 
(2) Chen 2004  
 1.2 Séquence de dégradation des substances 
Le PCP (C6Cl5OH) et les constituants de la créosote (les HAP) font partie de deux familles 
distinctes de composés organiques. Le pentachlorophénol est un organochloré tandis que 
les HAP sont des hydrocarbures aromatiques polycycliques. Chaque groupe possède sa 
propre séquence de dégradation. La neutralisation complète du PCP se fait lorsqu’il est 
décomposé en eau, en dioxyde de carbone et en chlorure. Le terme général de 
minéralisation est utilisé dans la littérature pour décrire la réaction qui permet de dégrader 
les composés en des éléments beaucoup plus simples comme le CO2 et l’eau. Il importe 
de connaître les produits d’une dégradation ne menant pas à la minéralisation car 
certaines substances formées pourraient s’avérer plus dangereuses que la substance 
initiale.  
1.2.1 Créosote : dégradation des HAP 
Le premier mécanisme permettant de réduire la présence de HAP n’en est pas un de 
dégradation de molécules : il s’agit plutôt de volatilisation. Les constituants les plus légers 
de la créosote comme l’anthracène ont tendance à se volatiliser. D’autres éléments légers 
comme le naphtalène se volatilisent facilement et se retrouvent en faible proportion dans 
un sol contaminé depuis longtemps, tel que démontré par Allard and al. (2000) dans des 
échantillons d’un site contaminé à la créosote. Les molécules de grande taille peuvent 
aussi se volatiliser, mais à des niveaux nettement moindres, voire insignifiants. La 
volatilisation peut même survenir après une période prolongée. Le taux de volatilisation 
des composés les plus légers  peut atteindre 60% (Singh and Ward 2004).  
La première étape de dégradation des HAP est la photoréaction. Cette étape est 
déterminante car lors de la biodégradation, les microorganismes ont plus de difficulté à 
s’attaquer aux HAP intacts qu’à leurs métabolites (Huang and al. 2004). La 
photodégradation (ou photolyse) des HAP se fait par l’ajout d’un atome d’oxygène à un 
atome d’hydrogène, formant un ion hydroxyde. Les produits issus de cette réaction sont 
généralement des endoperoxydes si le HAP est en solution. Les HAP se transforment en 
une variété d’autres substances : ils peuvent réagir avec l’ozone et le chlore pour donner 
des quinones ou des composés chlorés aromatiques plus toxiques que la substance 
initiale (Nagpal 1993). 
La photolyse se fait plus facilement avec des particules adsorbées qu’avec des particules 
en solution. La réponse des HAP à la photoréaction est variable : l’anthracène, le 
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 phénanthrène et le benz(a)anthracène sont plus sensibles à l’action du soleil que le 
pyrène et le benzo(a)pyrène. La réactivité est influencée par l’augmentation de l’intensité 
lumineuse, la concentration en oxygène dissous et la température (Nagpal 1993). Des 
réactions d’oxydation à l’ozone sont également possibles (Brignon 2005). 
La dégradation des HAP est intimement reliée à l’environnement. Si les particules sont 
fortement liées à la matière organique les HAP seront plus persistants (Brignon 2005). La 
dégradation aérobie provoque le remplacement de deux atomes d’hydrogène adjacents 
par des groupes hydroxyles puis le clivage du noyau benzénique (Jouannin 2004). Le 
produit de dégradation est donc généralement moins complexe que celui de départ. La 
toxicité des HAP diminue à mesure que leur biodégradabilité par les bactéries augmente. 
La dégradation aérobie semble être le mécanisme de dégradation le plus important 
puisqu’un certain nombre d’hydrocarbures cesse de se dégrader en absence d’oxygène 
(Singh and Ward 2004). 
Même si la dégradation aérobie est un processus important, la dégradation anaérobie peut 
se produire en présence de microorganismes comme Pseudomonas sp. et  la présence de 
nitrates. La molécule est alors saturée en cyclohexane, oxydée en cétone et finalement 
hydrolysée (Jouannin 2004). À la fin de la séquence le noyau benzénique est scindé et 
l’on obtient un acide carboxylique, une molécule plus simple. 
1.2.2 Dégradation du pentachlorophénol 
Le pentachlorophénol est un acide faible dont le pka de 4.7 indique que la dissociation est 
importante : 50% à partir d’un pH de 4.7.  
Équation de dissociation du PCP dans l’eau :  
C6Cl5OH   +   H2O    →  C6Cl5O- +  H3O+  
L’adsorption est maximale à un pH inférieur à 4.6 et faible à pH neutre où il est fortement 
dissocié et facilement lessivable par les eaux de pluie et de ruissellement (Roy 2000). Un 
sol près du pH neutre favorise la mobilité du PCP et sa biodégradation (Mills and al, 
2006). 
La dégradation par photolyse produit l'acide 2,3-dichloromaléique, le 2,3,5,6-
tétrachlorophénol et le 2,3,4,6-tétrachlorophénol et des dioxines (INERIS 2005). Les 
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 dioxines sont des produits fortement cancérigènes et sont le résultat de nombreuses 
réactions chimiques telles que la combustion. Selon Roy (2000), malgré leur toxicité pour 
l’environnement les dioxines et les furannes peuvent être dégradés si leur concentration 
n’est pas trop élevée. Comme leur production n’est que potentielle, ces produits ne seront 
pas considérés ici comme éléments importants de la problématique. 
Les réactions de dégradation du PCP permettent sa déshalogénation, c'est-à-dire la 
réduction du nombre d’atomes halogénés (chlore dans le cas présent). La 
déshalogénation est le clivage de la liaison carbone-halogène créant des molécules de 
HCl. Cette déshalogénation peut être le résultat d’une activité enzymatique ou chimique. 
La déchloration enzymatique peut résulter de sept mécanismes différents.  
La dégradation est aérobie, anaérobie ou de photolyse. Les métabolites issus de ces 
réactions contiennent moins d’atomes de chlore que le pentachlorophénol et sont donc 
généralement moins toxiques que celui-ci. 
Voici une courte liste de métabolites du pentachlorophénol : 
2,3,4,5 Tétrachlorophénol  2,3,5,6 Tétrachlorophénol 
2,3,4,6 Tétrachlorophénol  2,3,4 Trichlorophénol 
2,3,6 Trichlorophénol   2,4,5 Trichlorophénol 
2,4,6 Trichlorophénol   3,4 Dichlorophénol 
Le but de ce travail n’étant pas d’expliquer le processus détaillé de dégradation, retenons  
que le nombre d’atomes de chlore présents chez ses métabolites est moindre que pour le 
pentachlorophénol et pour cette raison ils sont généralement moins toxiques. Selon 
Borazjani and al. (2005a), il n’y a aucune évidence d’augmentation de la concentration de 
métabolites tels que le tétrachlorophénol à la suite de la dégradation du pentachlorophénol 
dans un site contaminé au PCP. 
Toutefois, une étude de toxicité faite sur des vers de terre (CL50) et la germination de la 
laitue a montré des résultats de toxicité différents. Le taux de survie des vers de terre s’est 
généralement amélioré tout au long du processus de dégradation. Cette information 
indique que la toxicité du milieu diminue avec la dégradation. Elle permet aussi d’estimer 
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 que la formation de métabolites plus toxiques a un impact moins important que la 
dégradation du PCP sur l’environnement du ver de terre (Knoke and al. 1999). La 
germination de la laitue a montré une tendance inverse à partir de la moitié de la période 
observée (100/200 jours). Mais, selon les auteurs, l’augmentation de la toxicité n’est 
probablement pas reliée aux métabolites mais à d’autres facteurs comme la présence 
d’autres contaminants ou aux caractéristiques du sol à l’étude. La présence de PCP dans 
les eaux de lixiviation sera une variable à étudier lors de la caractérisation du site à 
réhabiliter. 
1.2.3 Le phénomène de diauxie 
Dans un mélange de polluants comme le PCP et les HAP, la variation des caractéristiques 
des produits peut inhiber certaines réactions ou, inversement, catalyser les conditions 
facilitant la destruction d’un contaminant au détriment d’un autre. Les organismes ont la  
faculté de dégrader les composés simples parce que ceux-ci leur fournissent facilement 
les atomes de carbone essentiels à leur maintien énergétique. Ce phénomène, que l’on 
nomme la diauxie, entraîne le développement de l’activité microbienne en faveur du 
polluant le plus facilement dégradable. Ces microbes, devenant éventuellement 
abondants, peuvent par la suite s’attaquer aux contaminants les moins attrayants (Frick et 
al. 2000). 
1.2.4 Conclusion : dégradation des HAP et du PCP  
Un site contaminé à la créosote renferme généralement divers HAP, leurs propriétés et 
leurs effets cumulatifs étant fonction de la combinaison des HAP présents. Si le site 
présente une contamination avec des HAP et du PCP, la problématique devient plus 
complexe. Une grande diversité de métabolites peut être issue de la dégradation du 
pentachlorophénol et de la créosote. Les métabolites intermédiaires formés peuvent être 
toxiques (les dioxines, notamment) mais pas nécessairement en concentration suffisante 
pour provoquer un arrêt de l’activité biologique. L’activité microbienne persistant, la 
dégradation se poursuit et les métabolites sont désactivés (Frick et al. 2000). Étant limités 
en quantité, concentration et volume, les métabolites toxiques comme les dioxines 
devraient avoir un impact limité sur la toxicité du milieu de dégradation. La dégradation 
microbienne se fait essentiellement en milieu aérobie et la présence d’oxygène sera au 
cœur des techniques qui seront présentées dans ce travail. 
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 2 LOIS ET RÈGLEMENTS POUR LA GESTION DES SUBSTANCES  
Les entreprises engagées dans le traitement du bois doivent respecter des lois et 
règlements comme toutes les entreprises. Au Canada, trois paliers de gouvernement 
peuvent intervenir selon leurs compétences respectives.  
Le gouvernement fédéral intervient en fonction de la Loi Canadienne de Protection de 
l’Environnement, la LCPE. La Loi des Pêches permet aussi au fédéral de déterminer si la 
présence d’une substance dans l’eau peut mettre en danger la vie des êtres vivants 
présents. La Loi sur les Produits Antiparasitaires détermine le type d’utilisation permise 
pour les pesticides. 
Les gouvernements provinciaux s’intéressent à la contamination de l’environnement par 
des substances chimiques. Ces gouvernements s’intéressent aussi aux sols contaminés. 
Notre survol des lois provinciales se limitera à celle qui intéresse le gouvernement du 
Québec. 
Les gouvernements municipaux doivent connaître le type d’activités des entreprises 
présentes sur leur territoire afin que les services d’urgence puissent intervenir 
efficacement en cas d’incendie par exemple. Les municipalités ont intérêt à connaître les 
conséquences d’activités à risque. Nous n’élaborerons pas sur la problématique des 
législations municipales, nous ne retiendrons que la loi 72 de la LQE. Cette loi qui modifie 
la LQE impose aux municipalités de faire le recensement des terrains contaminés de leur 
territoire. Aucun permis de construction ne peut être délivré pour des terrains de cette liste 
si leur niveau de contamination est supérieur à l’usage pour lequel le terrain est destiné. 
La présence de contamination sur un terrain de la municipalité peut en limiter son 
utilisation.  
2.1 Le gouvernement du Canada 
Loi canadienne sur la protection de l’environnement (LCPE, gouvernement fédéral) 
La créosote fait partie de la liste des substances toxiques du Ministère de l’environnement 
du Canada (EC 2006) depuis 2000.  En fait, ce sont les matières résiduaires imprégnées 
de créosote provenant de lieux contaminés par la créosote qui font partie de la Liste des 
substances d’intérêt prioritaire, tout comme le pentachlorophénol (EC 2006). La créosote 
fait partie des substances toxiques depuis mars 2000 (Gazette du Canada, 2000). 
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 Conformément à cette loi, les substances chimiques sont évaluées et gérées de manière à 
prévenir, diminuer ou contrôler leur impact sur l'environnement et la santé humaine. Cela 
implique que le Ministère de l’environnement peut définir des normes de pratique afin de 
limiter les rejets dans l’environnement. Le pentachlorophénol et les matières résiduelles de 
la créosote ont été déclarés toxiques au sens de l’article 11 de la LCPE  car ils peuvent 
avoir un effet à court ou long terme sur l’environnement. Ils peuvent mettre en danger la 
santé humaine à diverses concentrations et constituent un danger pour la vie des 
organismes vivants (EC 1994). 
Loi et Règlements sur  les produits antiparasitaires
Santé Canada régit les produits employés dans la lutte contre les insectes ravageurs 
devant être homologués. En vertu de cette loi une entente volontaire est conclue avec les 
acteurs de cette industrie pour limiter l’usage des substances aux activités industrielles. À 
la suite de cet accord, les produits ne seront plus disponibles pour usage domestique au 
Canada. Cette loi est gérée par l’Agence de réglementation de la lutte antiparasitaire 
(ARLA 2003). 
Loi sur les pêches (Pêches et océans Canada) 
Selon l’article 36, il est interdit de déverser dans l’eau des substances nocives 
susceptibles d’atteindre les eaux fréquentées par les poissons. L’article 35 sur la 
détérioration de l’habitat du poisson s’applique si les rejets directement ou indirectement 
dans un cours d’eau affectent l’habitat du poisson. Ces dispositions sont sous la juridiction 
du Ministère de l’environnement du Canada (MPO 2008). 
2.2 Les lois de la province de Québec  
Dans la Loi sur la qualité de l’environnement (LQE), l’article 1 définit le terme 
«contaminant» comme une matière susceptible d’altérer de quelque manière que ce soit la 
qualité de l’environnement. L’article 20 rappelle que nul ne peut émettre un contaminant 
susceptible de nuire à la santé, la vie, la qualité des sols, la faune, la végétation. La 
compréhension de ces articles implique que les pesticides ne peuvent être rejetés dans 




 Règlement sur la protection et la réhabilitation des terrains 
Ce règlement indique, notamment dans l’annexe 2, la concentration de contaminant 
pouvant se retrouver dans les sols destinés à un usage industriel, commercial ou 
institutionnel. L’annexe 5 présente les concentrations limites dans l’eau souterraine et de 
surface des substances issues d’activités industrielles. Les tableaux  2.1 et 2.2 présentent 
les concentrations limites pour les substances de référence. 
Tableau 2.1 : Annexes 2 et 5 du Règlement sur la protection et la réhabilitation des 
terrains : substances de référence. 
Modifié de : LQE, 2005. 
 
Substances Annexe 2  
valeurs limites (mg/kg de 
sol) 
Annexe 5  
eau de surface 
valeurs limites (µg/L) 
Pentachlorophénol 5 60 
Anthracène 100 - 
Benzo(b)fluoranthène 10 - 
Benzo(a)pyrène 10 0.01 
Naphtalène 50 - 
Phénanthrène 50 - 
 
Tableau 2.2 : Concentration de référence pour les sols selon l’usage. 
Modifié de MDDEP (2008).  
 
 Critère A Critère B Critère C 
Contaminants              
 
Valeurs limites 
(mg/kg) de sol 
(matière sèche) 
Valeurs limites 
(mg/kg) de sol 
(matière sèche) 
Valeurs limites 
(mg/kg) de sol 
(matière sèche) 
Pentachlorophénol <  0,1 0.5 5 
Anthracène <  0,1 10 100 
Benzo(b)fluoranthène <  0,1 1 10 
Benzo(a)pyrène <  0,1 1 10 
Naphtalène <  0,1 5 50 
Phénanthrène <  0,1 5 50 
Les valeurs du critère C indiquent les concentrations maximales des substances qui 
peuvent être présentes dans un sol destiné à un usage industriel. En 2003, le 
gouvernement du Québec a modifié la LQE. La loi 72 donne une valeur légale aux critères 
génériques (annexes 1 et 2 du Règlement sur la protection et la réhabilitation des terrains 
(RPRT)). Cette loi permet au ministre d’obliger la caractérisation et la réhabilitation des 
terrains contaminés. Dans le cadre de ces modifications, le gouvernement  établit une liste 
d’experts en décontamination. Cette démarche a pour objectif d’uniformiser la 
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 caractérisation des sites, d’encadrer le traitement, d’assurer l’évolution de l’expertise 
québécoise et de sécuriser la population (Hébert 2005, MDDEP 2006). 
Dans le but d’encourager une réutilisation des terrains contaminés, le gouvernement du 
Québec a mis en place une politique de gestion du risque. Le gouvernement propose des 
stratégies de gestion du risque pour les terrains contaminés si ces alternatives ont un 
impact positif sur les risques pour la santé des personnes ou des écosystèmes. Le 
propriétaire peut décontaminer jusqu'à l’atteinte des concentrations génériques selon 
l’usage. Il peut procéder à la mise en place d’une évaluation de risque qui vérifie les 
risques pour la santé de la contamination. Les évaluateurs proposent au besoin des 
mesures de mitigation (MDDEP 2006).  
Le propriétaire peut aussi intervenir dans le confinement de la contamination en isolant la 
contamination par l’utilisation de diverses techniques. Le propriétaire devra aussi proposer 
des mesures de contrôle et de suivi du confinement qui respectent les directives du 
MDDEP (2006). 
2.3 En Europe 
Depuis 1994, l’Allemagne interdit la fabrication, la mise en marché et l'emploi du 
pentachlorophénol à des concentrations supérieures à 0,01%. La France a contesté cette 
décision auprès d’un tribunal du commerce (Europa 1999). La Communauté européenne a 
réduit fortement les possibilités d’usage du pentachlorophénol depuis 2003. Jusqu’en 
2008, la France, l’Irlande et le Portugal entre autres, peuvent encore utiliser le PCP à des 
fins de traitement du bois (Brignon 2005). À partir de 2009 ils devront se conformer à une 
législation semblable à celle adoptée par l’Allemagne en 1994. 
L’utilisation de la créosote en France est restreinte à un usage professionnel comme au 
Canada. Cette législation date de 2003 et est à l’image de la législation européenne de 
2001. Elle restreint notamment la présence dans la créosote de certains composés 
comme le benzo(a)pyrène considéré cancérigène comme de nombreux HAP (GTIF 2003). 
3 LE TRAITEMENT DU BOIS  
Dans la prochaine section nous discuterons des techniques généralement utilisées dans le 
traitement du bois au PCP et à la créosote. Puis nous identifierons les étapes industrielles 
potentiellement responsables du rejet de ces substances dans l’environnement depuis 100 
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 ans. Enfin, nous verrons dans quelle mesure les pratiques adoptées par les industries 
limitent les risques de rejet. 
L’importance économique du bois traité ne fait pas de doute. Il y aurait plus de 100 
millions de poteaux de bois traité à l’un ou l’autre des agents de conservation en Amérique 
du Nord (Brooks 2008). L’impact positif de ces produits sur la durée de vie des matériaux 
est réel. Cette activité économique représentait pour le pentachlorophénol et la créosote 
plus de 120 millions de dollars en 1999 (Stephens et al. 2001). L’utilisation de ces agents 
a toutefois laissé des traces sur les lieux de traitement.  
Il y aurait actuellement au Canada six sites de traitement du bois à la créosote en activité 
(Stephens et al. 2001) et 36 sites contaminés à la créosote suite au traitement du bois (EC 
2000). 
3.1 Le procédé de traitement du bois 
Au Canada en 1993,  six usines de traitement à la créosote étaient en fonction, dont cinq 
depuis 50 ans. Quinze autres utilisaient le pentachlorophénol comme agent de 
préservation (Brudermann 2000). Toutes ces usines sauf une, utilisent un procédé de 
traitement sous pression. Chaque usine présente une organisation et des pratiques qui lui 
sont propres.  
Les usines de traitement du bois sont structurées en quatre secteurs : 
 - la préparation du bois en aval de l’imprégnation; 
- les installations d’imprégnation; 
 - l’aire d’entreposage du bois traité ou non; 
 - les bureaux et autres locaux. 
L’espace occupé par chaque secteur varie. L’aire d’entreposage couvre la plus grande 
surface alors que les installations d’imprégnation occupent peu de la superficie totale de 
l’entreprise. 
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 3.2 Traitement sous pression à la créosote et au PCP 
La créosote est entreposée dans des réservoirs à proximité de la station de traitement. 
Elle y est généralement acheminée par wagon ou camion citerne. Un mélange de 
créosote et d’un lubrifiant pétrolier est effectué sur place afin d’obtenir la viscosité facilitant 
l’imprégnation. Ce mélange est pompé et entreposé dans les réservoirs. 
Le bois est préparé avant traitement et l’humidité éliminée par séchage à l’air ou par un 
procédé sous vide dans l’aire de traitement. Le conditionnement se fait par le procédé 
Boulton à cellules pleines ou vides selon l’essence du bois utilisé. Le bois est introduit 
dans un long cylindre hermétique (autoclave) pouvant atteindre 45 mètres de long selon 
les dimensions du bois à traiter. L’huile est appliquée sous pression à une température de 
70 à 90oC durant une période variant selon les caractéristiques du produit désiré. A la 
suite du traitement le vide est fait dans le cylindre afin de retirer le produit n’ayant pas 
pénétré le bois, d’en limiter l’égouttement et d’en faciliter la récupération (Brudermann 
2000). 
Enfin, le bois est retiré du cylindre et déposé sur l’aire d’égouttement jusqu’à ce que ce 
dernier se termine. Le bois est transféré à l’aire d’entreposage en attendant la livraison. 
Selon Brudermann (2000), les règles de bonne pratique de fabrication sont encouragées 
par les associations industrielles et minimisent les rejets. 
Les procédés utilisés pour imprégner le bois avec du pentachlorophénol ne sont pas les 
mêmes mais comparables. Les sources de rejets potentiels sont, elles aussi, 
comparables.  
3.3 Identification des sources de pollution 
Chaque étape du traitement du bois présente des risques de rejets résultant de pratiques 
courantes et accidentelles. Si les technologies sont sensiblement les mêmes depuis 50 
ans, les pratiques, elles, ont évolué. Chaque entreprise possède son propre code de 
bonne pratique ou utilise celui proposé par Brudermann (2000). 
Les sources dominantes de rejet dans le sol selon Brudermann (2000) sont : 
9 Les fuites et égouttures de solutions des réservoirs et citernes à la livraison des 
produits; 
9 Les déversements  à l’entreposage des solutions; 
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 9 Les égouttures et déversements à la préparation des solutions et leur entreposage; 
9 Les égouttures et déversements lors de la récupération des solutions; 
9 Les égouttures et déversements à la séparation des eaux issues du traitement et  
leur épuration; 
9 Les égouttures lors de l’entreposage du bois fraîchement traité; 
9 Les égouttures du bois traité sec exposé aux intempéries. 
Certains déchets peuvent avoir été « mis en lieu sûr » sur la propriété au fil des ans. Leur 
localisation est souvent aléatoire, sans lien avec leur provenance ni avec la gestion des 
installations. Ces solides proviennent des boues de l’autoclave et contiennent du 
pentachlorophénol ou de la créosote mélangés à des résidus de bois. D’autres boues sont 
issues du traitement des eaux. 
Environnement Canada a demandé à Stephens et al. (2000) d’évaluer les pratiques et 
technologies industrielles. Les 66 entreprises de traitement du bois ont participé 
volontairement à cette étude dont nous reprenons les données essentielles concernant les 
risques de rejets dans l’environnement. 
Les entreprises employant la créosote et le pentachlorophénol sous pression présentent 
des niveaux de conformité de 69 et 68% respectivement. Trente-huit défauts de 
conception des installations et 28 cas de pratiques enfreignant les normes ont été 
identifiés comme éléments représentatifs de l’ensemble des installations de traitement du 
bois.  
Parmi les éléments recevant la plus faible cote on retrouve la conformité aux protocoles 
dans les aires d’entreposage et les systèmes de mélange des produits chimiques et 
l’équipement d’imprégnation. 
La plus faible note de conformité au DRT (document de recommandations techniques 
pour l’industrie de la préservation du bois) (Brudermann 1999) est allouée aux pratiques 
de surveillance de routine, soit 36% aux industries utilisant le pentachlorophénol sous 
pression et 42% à celles utilisant la créosote. 
Les problèmes identifiés montrent la vétusté de plusieurs usines, des modifications 
importantes y ayant été apportées depuis la construction et certaines de leurs pratiques 
datant d’une autre époque. Voici quelques exemples de problématiques identifiées : 
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 9 Les plates-formes de déchargement ne sont pas isolées. L’accès des puisards 
n’est pas protégé des résidus de traitement du bois. Les structures de 
déchargement des produits chimiques ne sont pas protégées des intempéries. 
9 Les tuyaux ne sont pas identifiés. Il n’existe pas de système de prévention des 
débordements lors de la réception des produits chimiques. 
9 La plupart des usines ignorent l’état de leurs réservoirs. Les enceintes de 
confinement sont souvent fissurées ou recouvertes de produit de préservation. 
Dans quelques cas l’épaisseur des résidus est si importante que l’état de l’aire de 
confinement ne peut être évalué. 
9 Certaines usines ne possèdent pas de certification d’inspection des autoclaves. 
Les systèmes de sécurité des autoclaves sont défectueux. 
9 Certaines aires d’égouttement du bois sont fissurées. L’égouttement y est parfois 
incomplet et se prolonge dans l’aire d’entreposage. 
9 Les manuels de spécifications des équipements ou de sécurité sont inexistants, 
inaccessibles aux travailleurs ou inconnus de ceux-ci. 
9 Peu de formation est offerte sur la manipulation et la gestion des déchets. 
Certaines usines n’emploient pas les méthodes appropriées de traitement des 
déchets. 
9 De nombreuses usines n’ont pas de programme d’entretien des installations et de 
l’équipement. Les fuites ne sont pas réparées rapidement. 
Cette énumération ne permet pas nécessairement d’expliquer la  présence de créosote ou 
de pentachlorophénol dans l’environnement des usines de traitement du bois mais ces 
éléments sont des indices des risques potentiels. Tous ces risques peuvent être limités 
mais les équipements sont souvent désuets, non conformes et la formation des employés 
laisse à désirer.  
3.4 Les pratiques courantes responsables de la contamination 
Selon Brudermann (2000) les rejets dans l’environnement sont le résultat de la piètre 
conception des installations ou de pratique douteuse. Les substances se retrouvent dans 




 La figure 3.1 présente un lieu de traitement du bois type dessiné à partir d’observations 
de quelques sites  de traitement sur Google Earth. Les sites présentent essentiellement le 
même type d’organisation physique; 
• ils sont souvent à proximité d’une voie ferrée, 
• la zone de traitement du bois occupe de 10 à 15% de la surface, 
• la zone d’entreposage occupe l’essentiel de la surface, 
• Il y a une petite quantité de poteaux et de traverse de chemin de fer dans la zone 
d’entreposage,  
• la surface d’entreposage présente peu de végétation. 
Les endroits les plus susceptibles d’émission dans l’environnement sont la zone de 
traitement et  la zone d’entreposage du bois traité.  La zone de traitement est davantage à 
risque en raison des opérations qui y sont effectuées, celles présentant un risque étant : 
• La réception des substances; 
• La préparation des solutions; 
• Le traitement du bois dans l’autoclave; 
• La récupération des liquides et des résidus solides; 
• Le traitement de l’eau récupérée; 
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Figure 3.1 Représentation de l’occupation d’un site de traitement du bois. 
 Lorsque des rejets surviennent dans la zone de traitement la concentration du 
contaminant peut être élevée et la quantité de la substance rejetée importante. Les rejets 
dans l’environnement proviennent généralement de la récupération des solutions, celles-ci 
se transformant en boues de plus en plus épaisses et formant les résidus abondant dans 
les aires de confinement (Stephens et al. 2000).  
La zone d’entreposage couvre la plus grande partie du terrain. Si les poteaux ou traverses 
sont remisés après que l’égouttement soit complété, les rejets sont limités, moins 
concentrés que dans la zone de traitement et dispersés sur une plus grande surface. 
Comme les aires d’entreposage ne sont généralement pas couvertes, elles sont à la merci 
des intempéries et les substances solubles comme le pentachlorophénol sont lessivées 
par les eaux de pluie et entraînées vers le sol ou les eaux de surface. 
Donc la zone le plus à risque de présenter une contamination importante est la zone de 
traitement du bois où l’espace est restreint mais la quantité de contaminant déversée peut 
être importante. La grande zone d’entreposage du bois traité présente un risque de 
contamination moins important. Dans les deux cas, la substance sera rejetée sur le sol et 
y pénètrera, d’où une possible contamination de l’eau de surface et de l’eau souterraine. 
Si les entreprises appliquent les recommandations techniques pour l’industrie de la 
préservation du bois, les  contaminations ponctuelles près de l’aire de traitement du bois 
devraient être limitées en 2008. A la suite du rapport Stephens et al. (2000), l’industrie 
devrait avoir procédé aux ajustements demandés, les risques de contamination étant ainsi 
très limités en 2008. La contamination présente sur les sites en 2008 est le résultat des 
mauvaises pratiques des 50 dernières années. 
4 LE MILIEU NATUREL VS LA CONTAMINATION 
Dans cette section, nous présenterons les relations entre les contaminants et 
l’environnement, c'est-à-dire l’influence des facteurs environnementaux, du contaminant 
lui-même et des facteurs biotiques sur la problématique de contamination. Les 
caractéristiques du milieu naturel et des organismes qui y vivent ont un impact sur le  
polluant. Le contaminant réagit à l’environnement en fonction de ces caractéristiques. 
4.1 Facteurs environnementaux 
Le type de sol, la mobilité des polluants dans l’eau et dans le sol, la température, les 
saisons, la présence du polluant dans les zones aérobies et anaérobies sont autant de 
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 facteurs environnementaux. Ils peuvent accélérer ou inhiber les divers mécanismes de 
dégradation. 
4.1.1 La granulométrie des sols 
La granulométrie du sol varie selon divers paramètres. Dans une région comme la plaine 
du St-Laurent elle change peu sur une courte distance à la surface du sol. Par contre, en 
bordure d’un cours d’eau les variations des caractéristiques du sol sont parfois fortes, 
passant du sable à des dépôts limoneux sur quelques mètres de distance seulement. Les 
variations verticales des caractéristiques du sol peuvent également être très grandes, 
passant de l’argile au sable puis à l’argile, pour aboutir à la roche mère selon la situation 
du site par rapport à la mer de Champlain. L’épaisseur d’un dépôt meuble peut aller de 
quelques centimètres dans le Bouclier canadien à quelques dizaines de mètres dans la 
plaine du St-Laurent.  
La présence d’argile dans le sol rend le milieu peu propice à la mobilité des molécules, les 
argiles étant peu perméables à l’eau. Ces dernières présentent une plus grande surface 
disponible que les sables, ce qui favorise l’adsorption des particules et limite la diffusion 
du contaminant. Les pores du sol piègent les particules de polluant, les rendant ainsi 
immobiles et non disponibles pour les microorganismes et les plantes. Les argiles sont 
constituées de fines particules et présentent de nombreuses micro surfaces qui facilitent 
l’adsorption. Ces particules adsorbées ne sont pas en contact avec les bactéries (Frick et 
al. 2000).  
 À l’opposé, les sols ayant une granulométrie élevée présentent une plus faible adsorption, 
rendant les contaminants plus biodisponibles (Frick et al. 2000). Otte (1998) le démontre 
bien dans ses expériences où 19 mg/L de pentachlorophénol est adsorbé dans l’argile 
tandis qu’il n’est pas du tout adsorbé dans le sable. Otte considère alors que 81% du PCP 
est biodisponible dans l’argile tandis que 100% du PCP l’est dans le sable avant 
désorption. Les sols à granulométrie élevée comme les sables favorisent la minéralisation 
des HAP en raison de la meilleure disponibilité des polluants pour les microorganismes 
(Frick et al. 2000). 
Le tableau 4.1 montre bien le lien direct entre la surface disponible, la porosité pour les 
contaminants et  l’adsorption. En revanche, la mobilité de l’eau dans les argiles est faible 
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 car celles-ci sont souvent saturées en eau. Dans le sable l’eau se draine facilement. Le 
lessivage du polluant est possible. 
Tableau 4.1 Porosité, perméabilité et potentiel d’adsorption. 
Modifié de Landry et Mercier (1983, p.362 et 367). 
Type de sol Porosité (%) Perméabilité (m/sec) Potentiel d’adsorption 
Argile 40-70% 10-9 à 10-13
Silt 35-50% 10-5 à 10-18
Sable 25-50% 10-2 à 10-6





4.1.2 La fraction organique des sols 
La matière organique fixe les composés lipophiles comme le pentachlorophénol et les 
HAP. La biodisponibilité de ces composés est donc réduite puisqu’ils sont accrochés à la 
matière organique (M.O.). Un sol est riche en M.O. lorsque sa présence est supérieure à 5 
% (Frick et al. 2000). Même si l’adsorption est directement influencée par la quantité de 
matière organique dans le sol, cela ne veut pas dire que la désorption est impossible si la 
matière organique est abondante.  
Une bonne capillarité et des conditions hydrologiques près de la saturation dans un sol 
comportant une quantité élevée de matière organique (3 %) permettent la réversibilité de 
la sorption. Une contamination ancienne des sols aurait tendance à limiter la désorption 
(Joner and al. 2004). L’ajout de matière organique ou d’un engrais à un compost municipal 
a permis d’augmenter la concentration de PCP biodisponible après une période de latence 
de quatre à huit semaines (Miller 2004). Cette augmentation de la concentration 
biodisponible indique que la désorption est possible même dans un sol fortement adsorbé. 
4.1.3 La présence de l’eau 
L’eau est une composante essentielle à la survie des plantes et à l’activité microbienne. 
S’il n’y a pas assez d’eau, l’activité des plantes s’en trouve affectée, tout comme la vie des 
microorganismes dépendant de ces plantes. Une trop grande quantité d’eau crée une 
zone d’anaérobie.  
Dans une expérimentation sur les biopiles Miller and al. (2004) se sont assurés de bien 
drainer la base des biopiles afin d’éviter la formation d’une zone anaérobie à la base des 
biopiles. Une humidité entre 10 et 20% correspond à une quantité d’eau maintenant les 
conditions de survie des plantes et d’aérobie dans une biopile (Loehr 1996). Dans les 
expériences de Knoke and al. (1999) l’humidité a été maintenue à 60% et permis la 
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 biodégradation aérobie du sol.  Dans l’expérience de Joner and al. (2004), la proportion en 
eau du sol a été maintenue à un taux de 75%, soit  près de la saturation. Ces conditions 
ont tout de même permis une bonne dégradation aérobie. 
Hutchison and al. (2001) ont vérifié les effets de l’eau appliquée de manière cyclique ou 
continue lorsqu’elle pénètre par la surface ou qu’elle est introduite à l’aide d’un système 
d’irrigation à 30 cm de profondeur. Les résultats ont été convaincants. L’irrigation en 
continu à 60% de saturation, cinq heures par jour et à 30 cm de profondeur, a permis un 
développement racinaire plus important, améliorant les conditions du sol et stimulant 
l’assainissement. L’irrigation en continu a aussi permis d’apporter au sol les éléments 
nutritifs (engrais) et de favoriser la présence d’oxygène, deux éléments qui facilitent la 
réhabilitation du sol.  Un arrosage quotidien et un bon drainage ont créé les conditions 
essentielles au développement des microorganismes. L’eau et les racines des plantes ont 
apporté aux microbes les nutriments en continu, de l’oxygène et limité le développement 
d’une zone d’anaérobiose.  
Le sol peut être séparé en deux grandes zones. La première est la zone non saturée en 
eau où l’évapotranspiration est importante à la surface et où l’oxygène est abondant 
(figure 4.1). Plus on descend dans le sol, plus il se sature en eau : c’est la zone saturée en 
eau mais pauvre en oxygène et propice à la réaction anaérobie. La zone de contact entre 
ces deux zones varie selon le cycle des saisons. Cette zone est tantôt saturée en eau ou 








Figure 4.1 Espaces disponibles pour l’air dans la zone non saturée vs saturée. 
Modifié de EPA (2008, p.15). 
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 4.1.4 La présence de l’oxygène 
L’oxygène est essentiel à la survie et au développement des organismes dégradeurs. Les 
sols à forte porosité sont plus riches en oxygène que les argiles (Singh and Ward 2004). 
La présence d’oxygène est à son maximum près de la surface dans la zone non saturée 
en eau. Plus on descend vers la zone vadose, moins la concentration en oxygène est 
importante et dépend de la présence d’un réseau racinaire facilitant la pénétration de l’air. 
L’oxygène des racines est utilisé par les microbes qui se développent dans la région à la 
base des racines : la rhizosphère. Ce phénomène de libération d’oxygène est plus 
important chez les plantes aquatiques, cela leur permet de survivre dans la zone saturée 
en eau normalement plus pauvre en oxygène. Les populations microbiennes se 
développent d’une manière très importante dans cette zone en raison de la présence 
d’oxygène (Frick et al. 2000). La présence de zone sans oxygène limite la dégradation 
aérobie et provoque des réactions de réduction moins efficaces pour la dégradation des 
matières organiques (Hutchison and al. 2001). L’injection d’air dans le sol a triplé la 
population microbienne dans un sol où la nappe phréatique était contaminée au PCP. La 
concentration de PCP dans le sol a diminué significativement (Borazjani and al. 2005). 
4.1.5 Effets des nutriments  
Les microorganismes et les plantes sont au cœur du processus de biodégradation. Ils 
doivent trouver dans un site contaminé les éléments essentiels à leur croissance. Les HAP 
et le pentachlorophénol sont riches en carbone, ils sont donc la source d’énergie des 
microorganismes. La concentration du contaminant et sa biodisponibilité déterminent la 
quantité de nourriture disponible. Cette dernière est généralement élevée au début du 
traitement, mais baisse au fur et à mesure que la dégradation s’effectue et que les 
substances se minéralisent. Les plantes consomment aussi très rapidement les éléments 
comme le phosphore ou l’azote essentiels à leur développement. La quantité de 
phosphore et d’azote disponible doit être surveillée. L’utilisation d’un compost municipal 
comme nutriment s’est avérée très efficace pour maintenir l’activité des microorganismes 
et permettre la réhabilitation d’un sol contaminé au pentachlorophénol (Miller 2004). 
 
Le développement rapide des microorganismes entraîne une consommation rapide des 
nutriments. Plus le carbone est consommé, plus la concentration du contaminant diminue, 
puis le milieu permet à d’autres contaminants de se désorber jusqu’à l’atteinte de la 
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 décontamination. On comprendra que la dégradation se fait lentement au départ, le temps 
que la population microbienne se développe. Une fois le processus enclenché, la 
dégradation est rapide car le carbone que contient le polluant est abondant. Puis, avec la 
contamination qui diminue, le nombre de microbes baisse et le rythme de la dégradation 
décroît jusqu’à devenir presque nul. La dégradation s’essouffle souvent avant l’obtention 
d’une dégradation optimale (Tawfiki 1997). 
En même temps que les microbes consomment l’énergie (carbone) provenant du 
contaminant les concentrations de phosphore et d’azote diminuent dans l’environnement. 
L’azote est mobilisé pour le développement de la population microbienne. Le sol contient 
généralement peu d’azote et de phosphore, on doit donc en ajouter selon les besoins 
(Miller and al. 2004). 
4.1.6 Effet de la température 
Il est bien connu que la vitesse des réactions chimiques est influencée par la température, 
tout comme l’activité microbienne. Dans un contexte canadien, est-il important de rappeler 
que l’activité microbienne et celle des plantes sont conditionnées par les saisons? Cette 
activité redémarre au printemps jusqu'à un certain climax en été, puis diminue l’automne. 
Normalement le rythme des transformations microbiennes double avec chaque 
augmentation de température de 100C (Frick et al. 2000). La température du sol où  
l’activité microbienne est à son apogée se situe entre 25 et 300C. Cette activité maximale 
est conditionnelle à une humidité optimale (60%) offrant une bonne quantité d’oxygène 
(McCutcheon and Schnoor 2003). Les expériences de Cole and al. (1996) montrent qu’à 
une température élevée la biodégradation s’initie plus rapidement. La surface de contact 
nécessaire à la dégradation a été plus élevée à basse température. Les études de Miller 
et al. (2004) en Nouvelle-Écosse montrent que dans une biopile l’augmentation de 
température n’augmente pas de manière significative la population microbienne dans le 
sol, mais que la présence de nutriments l’accroît statistiquement. 
 
4.2 Les contaminants 
Le contaminant a des caractéristiques qui varient selon les conditions du milieu. La toxicité 
des contaminants est différente selon les caractéristiques du sol. La mobilité et la 
disponibilité du polluant changent  selon les polluants présents dans le sol. 
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 4.2.1 Degré de la contamination 
La quantité de polluant présent dans le sol est le facteur qui détermine le niveau de 
contamination du sol. Les sols peuvent être faiblement à fortement contaminés. Un sol 
très contaminé n’est pas toujours plus difficile à réhabiliter. On pourrait penser qu’un sol 
faiblement contaminé est facile à assainir. Ce n’est pas nécessairement le cas car de 
nombreux facteurs vont compliquer les processus de dégradation ou les faciliter. 
4.2.2 Mobilité des contaminants 
Tout le contaminant n’est pas nécessairement en mesure de réagir avec les êtres vivants 
(plantes, microorganismes, poissons, humains) dans l’environnement. S’il peut réagir, le 
contaminant est biodisponible.  Pour être biodisponible il doit être mobile. Immobilisé dans 
le sol, il ne peut pas réagir pour contaminer l’environnement, pas plus qu’il n’est disponible 
pour les organismes dégradeurs souvent peu mobiles. Si le polluant est mobile, il peut être 
dégradé mais aussi devenir toxique pour les organismes. La mobilité influence donc la 
toxicité réelle du polluant, laquelle est réduite si la substance n’est pas biodisponible 
(Loehr 1996).  
4.2.3 Disponibilité 
Les particules adsorbées dans le sol ne sont pas disponibles pour les animaux ni les 
végétaux. C’est en solution, sous forme d’ions, que les substances deviennent des 
éléments nutritifs disponibles aux plantes et aux microorganismes. Des substances 
comme le naphtalène et l’anthracène sont biologiquement réactives par rapport aux autres 
HAP puisque relativement solubles (Frick et al. 2000). Une substance disponible est une 
substance qui peut entrer en contact avec un organisme ou une plante. Comme ces 
organismes ne se déplacent pas, la disponibilité dépend des caractéristiques physiques 
dans le milieu.  
Le PCP et une partie des HAP sont peu disponibles en raison de leur KOW élevé. Un indice 
élevé inique que la substance est lipophile (hydrophobe), qu’elle peut se bioaccumuler. Le 
coefficient de partage octanol/eau, KOC, élevé des HAP et du PCP indique leur forte 
adsorption au sol ce qui diminue leur mobilité. 
4.2.4 Âge de la contamination 
L’âge de la contamination est un facteur à considérer lors de la décontamination. Des 
mécanismes naturels de photolyse, lessivage, volatilisation et biodégradation modifient au 
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 fil des ans les caractéristiques de la pollution. Les particules les plus légères et 
généralement moins récalcitrantes comme le naphtalène se volatilisent en partie ou 
entièrement. Les molécules restantes sont les particules à plusieurs anneaux benzéniques 
comme le fluoranthène, le benzo(a)pyrène et le pyrène (Allard and al. 2000). Ce sont 
aussi les molécules les plus difficiles à biodégrader. Les expériences de Dictor and al 
(2003) mettent en évidence la biodisponibilité d’un HAP comme le phénanthrène, 
difficilement dégradable si le site est pollué depuis longtemps. Sa dégradation par les 
bactéries est plus efficace dans un sol nouvellement contaminé (55% de dégradation). Le 
même sol pollué depuis deux mois n’a montré qu’un taux de dégradation de 20% par les 
mêmes bactéries et pour la même période d’étude. La proportion de contaminant adsorbé 
par le sol représentait 60% de la quantité initiale de contaminant (Dictor and al 2003). 
Après quatre mois de contamination, le phénanthrène était encore moins biodisponible 
qu’après deux mois et donc de moins en moins biodisponible pour les dégradeurs. 
La dégradation des molécules récalcitrantes dans les sols contaminés depuis longtemps 
étant plus lente à démarrer, l’efficacité des processus de dégradation est nettement 
diminuée. Le temps consacré à la dégradation des sols contaminés depuis longtemps est 
un facteur à considérer lorsqu’on établit les objectifs de dégradation (Allard and al. 2000). 
Joner and al (2004) ont fait des expérimentations sur un site contaminé à la créosote 
depuis la Seconde Guerre mondiale où le contaminant s’est avéré fortement biodisponible. 
Ces résultats contredisent le consensus quant à la difficulté de remédier les sols 
contaminés depuis longtemps, mais indiquent tout de même que les contaminants issus 
d’une contamination ancienne peuvent être disponibles.  
4.2.5 Migration des contaminants  
Pour que les contaminants puissent être dégradés ils doivent entrer en contact direct avec 
les dégradeurs. Un polluant n’étant généralement pas mobile, pour effleurer les 
microorganismes il doit se déplacer. La figure 4.2 représente un exemple des mécanismes 
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Figure 4.2 Dispersion d’un contaminant après traitement. 
Modifié de  Otte 1998. 
Le premier type de migration est la volatilisation qui permet la dégradation par photolyse. 
Les molécules de petite masse moléculaire ont tendance à se volatiliser. Ce phénomène 
est bien connu des sols contaminés depuis longtemps et explique la faible proportion de 
ces molécules dans des contaminations anciennes. La photolyse est la dégradation rapide 
des molécules à la surface du sol grâce à l’action du soleil. L’importance de ces 
mécanismes dans la dégradation change énormément selon le type de polluant. L’apport 
de ces deux facteurs sera important pour les molécules volatiles des HAP. 
4.2.6 Migration des contaminants dans l’eau 
Les contaminants seront lessivés par l’eau à la surface du sol lors des pluies ou s’y 
infiltreront. Les eaux  de surface contaminées seront entraînées dans les fossés puis dans 
les ruisseaux. Les contaminants infiltrés dans le sol subiront des cycles de sorption 
désorption en fonction des caractéristiques du milieu. 
La contamination de l’eau est au cœur des préoccupations d’Envir-Eau. Tant que les 
contaminants restent adsorbés ils sont piégés, ne se déplacent pas et sont confinés au 
site. Ils ne présentent donc pas de problématique particulière. Dans l’eau les contaminants 
même peu solubles peuvent se solubiliser, se déplacer et migrer hors des limites du site et 
donc polluer les eaux de surface et/ou la nappe phréatique environnante. C’est aussi en 
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 se déplaçant qu’ils peuvent entrer en contact avec les microorganismes et se faire 
dégrader. 
Une étude de Rosenfeld and Plumb (1991) sur cinq sites contaminés à la créosote et au 
pentachlorophénol nous en apprend beaucoup sur les contaminants se retrouvant dans la 
nappe phréatique : les contaminants les plus solubles s’y retrouvent en concentration 
élevée. Le phénanthrène est l’un des contaminants les plus abondants : il est présent 
dans les cinq sites. Le benzo(a)pyrène, un HAP récalcitrant, est beaucoup moins soluble, 
s’adsorbe plus facilement et est moins abondant dans les eaux souterraines. De manière 
générale, plus un HAP est fortement adsorbé par le milieu, moins il est abondant dans 
l’eau souterraine. C’est une bonne nouvelle, car cela indique que la mobilité des 
contaminants les plus problématiques (récalcitrants à la biodégradation et cancérigènes) 
est limitée, mais aussi qu’ils ne sont pas disponibles à la biodégradation ni à tout autre 
mécanisme.  
Voici un exemple de la concentration moyenne des polluants dans l’eau des cinq sites 
étudiés par Rosenfeld and  Plumb (1991). Le tableau 4.2 a été modifié d’un tableau 
démontrant la présence de contaminants sur des sites de traitement du bois à la créosote 
et au pentachlorophénol. Ces sites ont été exploités ou sont en exploitation depuis plus de 
50 ans. 
Tableau 4.2 : Présence des contaminants dans sites contaminés au PCP et à la créosote. 
Modifié de Rosenfeld and  Plumb (1991, p.138-139).  




 Nombre de sites où 
la substance est 
présente 
Naphtalène 35% 3312 5/5 
Phénanthrène 29% 1825 5/5 
Anthracène 21% 425 4/5 
Benzo(b)fluoranthène 8% 121 3/5 
Benzo(a)pyrène 8% 57 3/5 
Pentachlorophénol 0 0 0 
Un aspect surprenant des recherches de Rosenfeld and Plumb est l’absence de 
pentachlorophénol dans l’eau des cinq sites. Pourtant, le pentachlorophénol présente une 
plus grande solubilité que les HAP. Près du pH neutre, il devrait se dissocier 
complètement en raison de son pKa de 4,7. Mueller and al (1991) ont réalisé des 
expérimentations de traitement de l’eau souterraine à partir de microorganismes. Les 
échantillons ont été recueillis sur un site contaminé de Pensacola en Floride. La 
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 concentration de PCP dans le sol était de 1,1 mg/kg tandis que la concentration dans l’eau 
était de 0.1 mg/L. Ces concentrations sont nettement inférieures à celle des HAP présents 
sur le même site.  
Des échantillons de sols ayant une concentration de 250 mg/kg et 600 mg/kg de PCP ne 
présentaient que de faibles concentrations (tableau 4.3) de PCP et de tétrachlorophénol 
(TCP) dans les eaux d’une colonne de lixiviation (Mills and al. 2006). La contamination 
datant de plus de 50 années, la faible solubilité du contaminant pourrait être le résultat 
d’une forte adsorption en raison de l’âge de la contamination.  
Tableau 4.3 : Concentration de PCP dans des eaux de lixiviation d’un bioréacteur. 
Modifié de Mills and al. (2006,p.239). 
Substances issues du sol présentes dans l’eau de la 
colonne de lixiviation 
PCP concentration dans le 
sol 
PCP (mg/kg de sol) TCP (mg/kg de sol) 
250 mg/kg 1,1 à 13,5 Non détectable à 0,8 
600 mg/kg 0,5 à  7,0 Non détectable à 0,5 
4.2.7 Migration des contaminants dans le sol  
Les constituants de la créosote et le pentachlorophénol sont des DNALP (dense non 
aquous liquid phase). Ce sont des liquides à masse volumique élevée supérieure à celle 
de l’eau et peu solubles dans l’eau. La masse volumique des composants de la créosote 
est supérieure à 1,15 et celle du pentachlorophénol se situe à près de 2. En cas de 
contamination, ils peuvent s’infiltrer profondément dans le sol jusqu'au substrat 
imperméable comme le socle rocheux. Dans les sols meubles comme le sable, l’infiltration 
peut être très rapide. Dans les argiles, l’infiltration est limitée si l’argile est saturée en eau 
(Lemière et al. 2001). Même si ces composés sont peu solubles, ils se dissocient petit à 
petit selon les conditions physiques de la nappe phréatique. L’infiltration profonde rend 
difficile tout processus de réhabilitation qui ne pourrait pas rejoindre cette zone de manière 
directe ou indirecte. 
4.3 Facteurs biotiques 
Les éléments vivants qui sont au cœur de la biodégradation sont les plantes et les 
microorganismes. Nous présenterons dans cette section la façon dont ces éléments 
interviennent dans le processus de biodégradation et comment ils peuvent entrer en 
contact avec le contaminant pour le dégrader.  
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 4.3.1 L’activité microbienne 
Les microorganismes se développant naturellement dans le sol, ils sont déjà présents 
quand la contamination se produit. Ils ont le potentiel de s’adapter et de procéder 
immédiatement à la réhabilitation du sol (Mills and al. 2006). La contamination peut 
détruire les microorganismes non résistants au contaminant, tout en favorisant l’adaptation 
de ceux qui sont avides des molécules de polluant (Frick et al. 2000). 
Les bactéries ayant un pouvoir de dégradation des HAP sont Pseudomonas, 
Mycobacterium, Flavobacterium,  Acinetobacter et Arthrobacter (Reilley and al. 1996). 
Sphingobium chlorophenolicum est une bactérie apte à dégrader les produits ayant des 
atomes de chlore comme le PCP (Dams 2007). La dégradation aérobie est le mécanisme 
principal de minéralisation des polluants utilisés par ces microorganismes. La 
dioxygénation se fait par l’ajout de 2 atomes d’oxygène, la réaction libérant du CO2 et de 
l’eau (Frick et al. 2000, Reilley and al. 1996).  
Pour le pentachlorophénol la déshalogénation est le résultat de trois réactions 
progressives ayant comme résultat la minéralisation. Les réactions libèrent du HCl en plus 
du CO2 et de l’eau (Roy 2000).  La dégradation anaérobie peut aussi se produire en 
présence d’autres types de bactéries et de champignons. Cette réaction est une 
méthanogénèse libérant du CH4 et du CO2. L’efficacité de ce mécanisme est nettement 
moins importante que la minéralisation aérobie. La réaction anaérobie peut libérer des 
métabolites plus toxiques (Frick et al. 2000, Roy 2000).  
Le développement de l’activité microbienne aérobie requiert la présence d’oxygène. Si 
l’oxygène est abondant dans le sol, les bactéries peuvent se développer et se nourrir des 
HAP et du PCP. Les plantes peuvent aider à créer un environnement adéquat pour 
l’activité microbienne. La présence des plantes sert de catalyseur à la formation de la 
population bactérienne. 
4.3.2 La contribution des plantes aux microorganismes 
Les plantes peuvent accumuler les contaminants dans leurs tissus. Elles peuvent 
transformer le contaminant, le dégrader en éléments simples et moins toxiques. Les 
plantes peuvent transporter le polluant jusqu’à leurs feuilles et en permettre la 
volatilisation. Le contaminant peut être capté par les racines et immobilisé, empêchant 
ainsi sa propagation dans l’environnement. Les microorganismes fournissent aux racines 
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 des plantes de l’eau, du CO2  et des nutriments par l’intermédiaire de la matière organique 
produite. 
Dans les techniques de bioaugmentation ou d’utilisation d’un bioréacteur, l’ajout d’un 
inoculum de microorganismes est essentiel à la décontamination. En augmentant de 
manière très importante la quantité de dégradeur, on augmente la probabilité de réussite. 
Même si ce sont les microorganismes qui sont les premiers acteurs dans un processus de 
biodégradation, la littérature s’intéresse peu à leur identification. Sphingobium 
chlorophenolicum (Dams 2007) est reconnu comme un dégradeur de PCP et de grandes 
familles de  bactéries  comme Arthrobacter, Pseudomonas et Spinghomas (Frick et al. 
2000) sont capables de dégrader les HAP. 
À partir d’un site contaminé aux HAP situé dans une ancienne gare de triage à Waterloo 
en Ontario, on a identifié trois espèces de bactéries dans le sol : Pseudomonas putida, 
Flavobacterium et Pseudomonas aeruginosa (Huang and al. 2004). Pseudomonas et 
Flavobacterium sont considérés comme des espèces dégradantes de HAP dans le sol 
(Frick et al. 2000). Elles se sont développées naturellement dans un site contaminé à la 
créosote à Waterloo. Elles ont été exposées, avec succès, à des sols où la concentration 
en créosote était de 2000 mg/kg de sol (Huang and al. 2004). Pseudomonas aeruginosa 
est aussi reconnu comme dégradeur de PCP jusqu’à des concentrations de 800 mg/L 
(Tawfiki 1997). 
Il est important de pouvoir utiliser des ressources adaptées et acclimatées à 
l’environnement à décontaminer. L’introduction de nouvelles espèces dans une écozone 
demande à être regardée de près en raison des risques qu’elle représente pour l’écozone, 
des coûts associés à son introduction et des difficultés probables d’adaptation de l’espèce 
à son environnement qui s’ajoutent au choc du contact avec des produits toxiques en 
grande concentration (Frick et al. 2000). 
La présence d’une grande population bactérienne adaptée au polluant semble un facteur 
plus important que la présence de bactéries au potentiel hautement dégradeur. C’est 
pourquoi l’étude de l’introduction d’espèce spécifique dans les systèmes de dégradation a 
été supplantée par l’étude de la production d’une activité microbienne de haute densité 
dans les racines des plantes. 
 36
 Ces processus que l’on nomme phytoextraction, phytodégradation, phytovolatilisation et 
phytostabilisation seront explorés plus en détail dans le chapitre 4 qui présente les 
techniques de biodégradation. Dans cette section, nous discuterons du rôle indirect des 
plantes dans la dégradation des contaminants : 
• Effet de rhizosphère; 
• Libération d’enzymes racinaires;  
• Effet des racines sur les propriétés du sol. 
4.3.3 Effet de rhizosphère 
L’effet de rhizosphère est le résultat des activités se développant dans la zone racinaire. 
Lors de la croissance, les racines produisent de l’oxygène, mais aussi d’autres substances 
comme les exsudats. Ce sont des sucres solubles qui servent de source d’énergie aux 
microorganismes en contact direct avec les racines. Les exsudats apportent aussi 
enzymes et autres nutriments (Cunningham and al. 1996). 
Ces nutriments permettent de développer, au contact immédiat des racines, une forte 
population microbienne (108-109 microbes/gramme de sol). L’activité microbienne est de 5 
à 100 fois plus forte dans la rhizosphère. Les microbes ont une très grande capacité 
d’adaptation. Elle leur permet de transférer rapidement l’information génétique grâce à 
laquelle ils deviennent tolérants ou dégradeurs d’un nouveau polluant aux nouvelles 
générations microbiennes (Frick et al. 2000). 
Les racines se forment essentiellement près de la surface en raison de la disponibilité d’air 
et d’eau : 70 à 90% des racines s’y développent. Dès que les racines s’enfoncent, la 
quantité d’eau disponible augmente, mais l’oxygène diminue.  Les plantes ayant un réseau 
racinaire dense offrent le meilleur abri pour l’activité microbienne. C’est au contact des 
racines que l’activité et la variété des espèces microbiennes sont les plus importantes. 
Plus on s’éloigne des racines, plus cette activité diminue. La figure 4.3 montre bien le lien 
entre la densité des populations microbiennes et leur variété en fonction de la distance 
avec les racines.  
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Figure 4.3 Population et variété microbiennes en fonction de l’éloignement de la surface 
racinaire. Tiré de Frick et al. (2000 p.11). 
Il y a mutualisme entre les racines et l’activité microbienne. Les microbes reçoivent de la 
plante l’oxygène, des nutriments, de l’eau et une source de carbone des exsudats. Les 
racines utilisent de l’eau, le CO2 et des nutriments. L’activité microbienne les protège des 
pathogènes. Une rhizosphère en santé a une bonne densité racinaire et une population 
microbienne suffisante pour réagir efficacement à la contamination (Tsao and al. 2003). 
Si la contamination ne s’est pas propagée profondément dans le sol les plantes ayant de 
courtes racines peuvent faire le travail. Certaines graminées ont des racines atteignant 
plus de 2 mètres. Certaines racines peuvent atteindre 5 mètres comme celles du peuplier 
deltoïde, une espèce ornementale bien adaptée au Québec. La profondeur de la 
contamination et l’écozone déterminent le type de plantes devant servir à la 
décontamination. 
La figure 4.4 présente l’important réseau racinaire à la surface du sol. Les informations 
sont tirées d’un livre américain. Certaines des espèces sont présentes au Québec : 
notamment Sorgastrum nutans (D) dans la vallée de l’Outaouais et Panicum virgatum (N), 
une plante à gros rhizome présente dans les alluvions sèches en bordure du St-Laurent 
dans l’ouest du Québec (Marie-Victorin 1964). 
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Figure 4.4 Exemples de systèmes racinaires. 
Tiré de TSAO (2003, p.18) 
Même si le réseau racinaire atteint une profondeur importante, c’est près de la surface que 
se passe l’activité microbienne ayant le plus grand pouvoir de dégradation (Frick et al. 
2000). Les racines très profondes n’ont pas d’impact réel sur l’assainissement (Hutchison 
and al. 2001). Toutefois, certaines espèces d’arbres ont un réseau racinaire assez dense 
pour créer une rhizosphère importante. Les racines du peuplier et du saule peuvent 
atteindre 3 à 5 mètres de profondeur, souvent au-delà de la zone vadose (Tsao and al. 
2003). Par conséquent, si une rhizosphère importante peut être créée à grande 
profondeur, l’activité microbienne peut décomposer le contaminant même dans la zone 
saturée en eau. 
L’impact des plantes ne se limite pas à stimuler l’activité bactérienne. Elles peuvent aussi 
favoriser l’absorption du polluant dans la plante, transporter le polluant vers les feuilles et 
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 lui permettre de se volatiliser, donc métaboliser le polluant. Ces mécanismes semblent 
toutefois secondaires dans la décontamination. 
4.3.4 Constats 
Les caractéristiques présentées dans cette section sont toutes à la base d’une 
réhabilitation des sols réussie. Les paramètres les plus importants sont ceux assurant la 
santé des bactéries qui dégradent le pentachlorophénol et la créosote. L’aération en 
assure le succès lors de la préparation d’échantillon dans les expérimentations, l’air étant 
essentiel à la survie des microorganismes. Une grande population microbienne adaptée 
aux contaminants est une caractéristique gagnante.  Les caractéristiques abiotiques du sol 
sont intrinsèques, c’est-à-dire que ses propriétés ne peuvent qu’être modifiées. L’ajout de 
nutriments, d’azote et de phosphore optimise la réaction de mutualisme entre les plantes 
et l’activité microbienne.  
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 5 LES TECHNIQUES DE RÉHABILITATION  
Au fil des ans et des expériences les sols contaminés ont dû être réhabilités pour modifier 
l’usage du terrain. Le terrain d’une station d’essence, par exemple, doit être restauré si on 
en change la vocation. Il en est de même pour un terrain industriel actif depuis 50 ans dont 
la présence n’est plus souhaitable en raison de l’urbanisation.  
Dans le cadre du programme Revi-Sol du gouvernement du Québec on a procédé à 
l’assainissement de sites contaminés entre 1998 et 2005. Des 218 projets de réhabilitation 
15% des sols ont été décontaminés parce que l’on voulait leur donner une nouvelle 
vocation et 36% l’ont été en raison de l’impact évident sur l’environnement. En 2005 la 
majorité de ces sites ont été assainis à l’aide d’une méthode in situ. Les raisons justifiant 
la préférence des techniques in situ sont multiples, mais ce sont principalement leur faible 
coût et l’évolution des technologies qui les ont favorisées. Les techniques in situ ont 
remplacé les techniques ex situ qui menaient à l’enfouissement des sols, techniques 
privilégiées avant 2001 (Hébert 2006).  
La présence d’infrastructure à proximité de l’espace contaminé, une grande surface à 
réhabiliter et une contamination à grande profondeur favorisent le choix des technologies 
in situ. Les techniques utilisées dans le cadre du programme Revi-Sol sont la 
biodégradation aérobie, la volatilisation, la  bioventilation, la biodégradation anaérobie, 
l’oxydation chimique et la désorption thermique (Hébert 2006).  
Dans la section qui suit nous présenterons succinctement des techniques de 
bioremédiation des sols contaminés. Les techniques ex situ ainsi que les techniques in 
situ sans lien avec la biodégradation ont été volontairement omises. L’objectif de cet essai 
est de vérifier la compatibilité de la phytoremédiation pour le contrôle et la 
décontamination des eaux de surface. L’intérêt d’Envir-Eau pour cette technologie 
d’assainissement a été clairement énoncé dans sa proposition initiale. 
5.1 Les techniques de bioremédiation 
La bioremédiation permet une diminution de la concentration des contaminants et diminue 
leur mobilité et leur toxicité (Loehr 1996). Les techniques qui seront présentées utilisent 
des processus différents mais font pourtant appel à des éléments de base identiques. 
Trois éléments sont communs à toutes les techniques de biorestauration : la présence de 
microorganismes, d’un polluant biodégradable et d’un milieu de réaction offrant nutriments 
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 et oxygène aux microorganismes. Le milieu peut être le sol lui-même. Il peut aussi être un 
contenant que nous nommerons le bioréacteur. Le bioréacteur contiendra les 3 éléments : 
le polluant, les microorganismes et l’oxygène et les nutriments (Frick et al. 2000). Au 
Québec la biorestauration est limitée par les basses températures. La période de mai à 
octobre est la plus propice à l’activité microbienne (Loubier 1996).  
5.1.1 Atténuation par voie naturelle 
Cette technique fait appel à la capacité du milieu à générer lui-même les éléments 
essentiels à une décontamination, comme la dilution, la dispersion et l’adsorption.  
L’utilisation se fera dans une situation où la contamination est ponctuelle et la migration du 
polluant limitée. Ce genre de traitement limite l’intervention sur les sols. On comprendra 
que le temps est un facteur secondaire lorsque l’on décide d’utiliser cette technique. 
L’ajout de microorganismes et de plantes peut aider la synergie des ressources du milieu 
(Frick et al. 2000). 
Ce genre de situation est exceptionnel. Dans certains cas ce choix peut être socialement 
inacceptable en raison des risques associés, sociaux ou économiques (Frick et al. 2000). 
Un système de suivi de la contamination et de la dégradation doit être planifié. 
L’acceptabilité de cette solution dépend du risque de la contamination pour 
l’environnement et les humains. Elle est aussi conditionnelle à une diminution de la 
contamination si l’on s’éloigne de la source. Si la contamination s’est estompée au cours 
des dernières années l’atténuation naturelle peut être envisagée. 
De nombreux exemples montrent qu’avec ou sans intervention les microorganismes 
présents dans le sol peuvent dégrader des HAP si la contamination est faible ou moyenne. 
Dans la majorité des expérimentations présentées dans la littérature scientifique on utilise 
un sol témoin avec peu ou sans intervention. Les résultats démontrent bien qu’avec le 
temps la contamination de ces sols diminue (Knoke and al. 1999, Mills and al. 2006). La 
préparation des sols pour les expérimentations suffit à catalyser le milieu et à amorcer la 
dégradation (Joner and al. 2004). Cela indique clairement que le sol contient au préalable 
la microflore essentielle à la biodégradation (Roy 2000, Otte 1998). Le rythme de la 
dégradation lors de l’atténuation naturelle est normalement moins rapide et le niveau de 
décontamination moins élevé que lors d’utilisation de techniques spécialisées. L’atteinte 
des critères de qualité des sols du MDDEP peut être difficile (Tawfiki 1997). 
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 Joner and al. (2004) ont démontré que la préparation des sols avait un impact majeur sur 
l’amorce de la dégradation dans le processus expérimental. L’excavation et 
l’homogénéisation des sols augmentent la disponibilité de l’oxygène, l’humidité y est 
contrôlée et les composés les plus légers se volatilisent. Tout cela diminue la toxicité du 
sol. Ces expériences rappellent la présence dans tous les sols de microorganismes 
dégradeurs. Le potentiel de dégradation des éléments du sol est en latence en raison des 
conditions environnementales. Le travail du sol peut catalyser le processus d’atténuation 
naturelle.  
5.1.2 Bioventilation/biobarbotage 
La bioventilation est l’injection d’air dans la zone non saturée du sol afin d’améliorer les 
conditions aérobies. Le biobarbotage est l’injection d’air dans la zone saturée afin 
d’éliminer ou de contrôler un contaminant dissous dans la nappe phréatique. Des puits 
d’injection d’air sont forés à une distance permettant d’aérer l’ensemble de la surface. 
L’injection d’air permet d’augmenter et d’améliorer les conditions aérobies, augmenter la 
population d’organismes dégradateurs dans le sol et diminuer l’adsorption des 
contaminants dans les pores du sol. L’ajout de nutriments, d’azote, de phosphore ainsi 
que d’un inoculum de bactéries améliorent aussi les conditions de dégradation du milieu. 
La technique permet en plus de contrôler la mobilité du polluant et d'accélérer la 
volatilisation de certains contaminants.  
Cette technique utilisée par Borazjani and al. (2005a) a permis de diminuer la 
concentration de PCP sur un site de plus de 75%. L’injection d’air n’a toutefois pas permis 
d’atteindre une concentration en PCP inférieure au critère C du MDDEP, même après trois 
années. 
L’impact de la présence d’air dans le sol a été clairement démontré par l’activité 
microbienne qui a triplé. Au début de l’étude les puits éloignés de la zone contaminée et 
en aval de la nappe présentaient une légère contamination. À la fin de l’expérimentation 
ces puits en étaient exempts. L’injection a donc permis de limiter la propagation de la 
contamination dans la nappe phréatique. La décontamination de l’eau diminue les 
probabilités de devoir la pomper et la décontaminer (Borazjani and al. 2005). 
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 5.1.3 La biostimulation 
C’est la stimulation des microorganismes dégradeurs déjà présents dans le sol, soit la 
stimulation des mécanismes naturels par le travail du sol. La capacité des organismes 
étant limitée par les caractéristiques du sol, l’agriculture permet d’améliorer les conditions 
essentielles à la croissance des dégradeurs (Hansen and al. 2004). L’aération du sol peut 
être améliorée et l’humidité contrôlée. Des nutriments comme les composts ou les engrais 
peuvent être ajoutés au sol et remplacer l’azote et le phosphore utilisés dans divers 
processus. Le potentiel dégradeur des microorganismes présents dans le sol doit avoir été 
reconnu. Si la stimulation de l’activité microbienne est lente, on doit s’attendre à une lente 
décontamination (Oppenheimer 2003).  
5.1.4 La bioaugmentation 
C’est l’addition à un sol ou à un bioréacteur d’un inoculum de bactéries présélectionnées 
en fonction du type de contaminant. L’origine de l’inoculum peut aussi être indigène. La 
concentration des colonies indigènes est accrue en laboratoire, puis les bactéries sont 
incorporées au sol (Bécaert 1999 et Tawfiki 1997).  Parce que l’on peut évaluer le nombre 
de dégradeurs en action, le temps nécessaire à la réhabilitation est plus facilement 
prévisible avec la bioaugmentation qu’avec la biostimulation (Remedios 2008). 
L’utilisation d’un inoculum provenant d’une autre écozone est limitée par les lois en raison 
des risques de propagation d’espèces non indigènes. La bioaugmentation d’un sol à partir 
d’une microflore indigène et adaptée au contaminant est conseillée (Otte 1998).  
5.1.5 Technique par andain 
Cette technique est associée au compostage du sol pollué. Elle est utilisée lorsque le 
contaminant est inaccessible aux microorganismes, en raison de la profondeur, par 
exemple (Wiley 2008). Le sol est extrait, puis mis en pile ou en andain. On peut en 
contrôler les différentes composantes selon les besoins. L’humidité peut aisément être 
augmentée en ajoutant de l’eau ou contrôlée par l’ajout de paille ou d’autres matières 
organiques. 
Des inoculums adaptés de microorganismes peuvent être ajoutés aux andains. La 
concentration du sol en oxygène peut être modifiée en y injectant de l’air sous pression ou 
encore en contrôlant la perméabilité de la pile ou en la retournant selon les besoins. Des 
nutriments sont ajoutés afin de susciter une réponse optimale des microorganismes. Les 
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 eaux de lessivage peuvent être récupérées, traitées ou réinjectées dans les piles (Frick et 
al. 2000). En Nouvelle-Écosse l’ajout d’un compost municipal comme nutriment à une 
biopile (échelle laboratoire) a significativement augmenté la décomposition du 
pentachlorophénol (Miller and al. 2004). 
Les techniques de biopiles sont très efficaces pour les composés organiques légers et les 
composés halogénés semi-volatils comme le PCP. Elles sont relativement faciles à 
implanter. Elles permettent aussi d’agir sur des portions de terrain si la contamination est 
localisée (Loubier 1996). 
La présence de particules fines dans la biopile comme les limons ou les argiles peut limiter 
la biodégradation (Loubier 1996). Les sols argileux sont très adsorbants (Otte 1998) et 
limitent le contact entre les contaminants et les microorganismes. 
5.1.6 Bioréacteur 
La technique en bioréacteur est abondamment utilisée pour valider une technologie. On 
fait réagir dans une petite enceinte le sol que l’on a extrait dans des conditions 
prédéterminées. Dans une restauration à échelle d’un terrain à décontaminer, le sol est 
excavé, puis acheminé dans un gros réacteur auquel les conditions optimales de 
traitement sont appliquées. À ce réacteur sont ajoutées différentes colonies de 
microorganismes par inoculation. Les bactéries sont préférablement des bactéries 
indigènes cultivées au préalable. Le contaminant est introduit en continu dans le 
bioréacteur sous forme de boue très liquide. Cette technique implique l’excavation des 
zones à décontaminer, même si la décontamination se fait sur place. Des essais en 
laboratoire sont faits au préalable afin de déterminer les quantités de nutriments, 
bactéries, azote, phosphore et autres éléments idéales à la décontamination (Otte 1998). 
5.2 Les techniques à base de plantes : la phytoremédiation 
Dans la phytoremédiation on fait intervenir les plantes afin d’augmenter la 
décontamination, peu importe la stratégie utilisée. Les plantes peuvent transporter les 
contaminants, les dégrader ou encore améliorer les conditions de vie d’autres dégradeurs. 
Cette technologie est surtout utilisée pour traiter les contaminations de grande surface. En 
raison de l’utilisation de plantes, la contamination doit être de toxicité faible à modérée. 
L’augmentation de la biomasse des plantes poussant dans un sol contaminé est 
généralement moindre qu’en sol propre : les plantes sont plus chétives (Gao, Zhu 2005).  
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 La réhabilitation in situ des sites requiert généralement plus de temps que les 
décontaminations ex situ mais elle est relativement peu dispendieuse. Le niveau 
d’acceptabilité de la technologie par les populations explique aussi l’intérêt de cette           
approche (EPA 2006). 
La profondeur de la contamination détermine les possibilités d’utiliser ou non cette 
technique. La distance que peuvent franchir les racines dans le sol nous indique la zone 
d’intervention possible. Cette zone se limite souvent aux premiers 30 cm de sol si les 
plantes utilisées sont des graminées. L’utilisation d’un arbre comme le peuplier permet 
d’accroître la profondeur d’intervention jusqu’à cinq mètres environ. 
Gao and Zhu (2005) ont clairement démontré l’impact des plantes dans la réhabilitation de 
contaminants. Ils ont vérifié la diminution de deux HAP dans un sol sans plante et dans un 
sol où sont cultivés choux, radis, fèves rouges, brocoli, et autres végétaux. Ils ont constaté 
que la perte des polluants due aux facteurs abiotiques était de 3,7 à 6,7%. La volatilisation 
et le lessivage des substances ont donc été jugés comme facteurs négligeables parmi les 
mécanismes de dégradation. 
Dans cette même expérience la réhabilitation en présence de plantes était nettement 
supérieure : de 73 à 93% par rapport à la décontamination d’un sol nu. On a évalué que la 
bioaccumulation a eu un apport maximal de 0,23% à la réhabilitation. C’est l’activité 
microbienne qui a été responsable de la plus grande part de l’assainissement du sol. La 
désactivation des contaminants n’est donc pas le résultat de la présence de plantes, mais 
bien de l’association des plantes à leur environnement. Les techniques de 
phytoremédiation ont un impact direct sur l’activité microbienne qui elle, a le potentiel de 
dégrader le polluant. 
Voici une liste de stratégies qui, mises en commun en système organisé, sont d’une plus 
grande efficacité qu’utilisées séparément. Les mécanismes, illustrés à la figure 5.1, utilisés 
par chaque plante participant à la réhabilitation, sont encore méconnus (Frick et al. 2000).  
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Figure 5.1 Illustration des mécanismes de phytoremédiation. 
Tiré de Collectif (1999). 
5.2.1 Phytovolatilisation  
La présence de plantes peut faciliter la volatilisation du contaminant vers les voies 
aériennes de la plante. Le contaminant est absorbé par la plante sans être 
nécessairement transformé. Des traces de ce mécanisme peuvent être observées sur les 
feuilles par des taches jaunes indiquant des brûlures foliaires. Une fois dans l’air les 
contaminants peuvent être rapidement oxydés (Kamath and al. 2004).  
Ce sont les contaminants les plus volatils qui sont expulsés par ce mécanisme. Frick et al. 
(2000) s’inquiètent des émissions atmosphériques pouvant résulter de ce mécanisme. 
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 Pour Gao and Zhu (2005), ce mécanisme a peu d’importance dans tout le processus 
d’assainissement des HAP semi-volatils. 
5.2.2 Phytoaccumulation 
Le contaminant est absorbé par les plantes, puis accumulé dans les racines, la tige ou les 
feuilles. Les légumes à tubercules comme le radis ou la carotte sont des 
hyperaccumulateurs, en ce sens qu’ils peuvent accumuler plus de polluant que d’autres. 
En ordre de capacité de bioaccumulation on retrouve les graminées, les choux, et les 
tubercules, les meilleurs accumulateurs étant les légumineuses.  
Il s’agit toutefois d’un processus mineur pour les composés organiques, évalué à moins de 
1% de la transformation des HAP (Gao and Zhu 2005). Par contre, les métaux peuvent 
s’accumuler en plus grande proportion dans les plantes (1 à 3%) (Cunningham 1996). La 
plante devient contaminée à son tour. S’il y a une importante accumulation, les plantes 
doivent être récoltées à la fin de la saison et traitées comme des déchets dangereux (Tsao 
2003). 
5.2.3 Phytostabilisation 
Comme son nom l’indique cette technique utilise les plantes pour stabiliser le polluant, 
l’immobiliser ou encore contrôler et diriger son déplacement dans le sol s’il est mobile. 
Cette technique est utilisée principalement pour contrôler la migration du polluant dans 
l’eau. Les herbes, arbustes et arbres servent de pompe aux contaminants venant 
s’adsorber aux racines et qui y sont transformés par les microorganismes (Pivetz 2001). 
Leur biodisponibilité se limite à la région où le polluant est adsorbé. 
Le principal avantage de cette technique est de diminuer la mobilité des polluants. La 
phytostabilisation est utilisée pour retenir les contaminants solubles comme les ions 
métalliques provenant de résidus miniers. Une surveillance régulière doit être exercée sur 
la qualité de l’eau car le polluant peut éventuellement être libéré s’il n’a pas été 
transformé. L’ajout d’un couvert végétal diminue aussi le ruissellement et l’érosion des 
sols (Pivetz 2001). Les plantes aquatiques et les arbres sont les pompes les plus 
efficaces.  
La phytostabilisation ne décontamine pas. Elle immobilise le contaminant dans les racines 
où il sera éventuellement dégradé. La figure 5.2 illustre le pompage de l’eau et du 
contaminant. Le contaminant est ainsi adsorbé dans les racines. L’illustration pourrait 
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 montrer que les herbacées peuvent avoir le même impact en captant les eaux près de la 
surface  et en favorisant l’infiltration de l’eau de surface. 
Figure 5.2 Absorption du polluant par les plantes. 
Tiré de EPA (2001, p.2) 
Les plantes sont aussi utilisées pour isoler la contamination de l’eau. Si l’on isole la zone 
contaminée à la suite d’un pompage de l’eau par les plantes, la contamination ne peut 
plus migrer en absence d’eau.  
5.2.4 Rhizoremédiation 
Via les racines le polluant devient un élément nutritif de la plante en raison du nombre 
élevé d’atomes de carbone qui le compose. Les molécules sont transformées dans les 
racines de la plante. Ces réactions sont le résultat d’une activité enzymatique. La 
minéralisation produit essentiellement de l’eau et du CO2. Les polluants lipophiles sont 
facilement métabolisés par les plantes oléagineuses comme le soya (Gao and Zhu 2005). 
La décontamination est le résultat de l’activité microbienne dans la rhizosphère.  Il s’agit 
du mécanisme ayant l’apport le plus important dans la décontamination.  
La figure 5.3 présente le taux de rétention de HAP dans les racines en fonction de leur 
KOW, qui représente le niveau d’adsorption d’une substance. Les contaminants les plus 
persistants de ce groupe sont très fortement adsorbés par les racines. La probabilité que 
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 des contaminants comme le benzo(a)pyrène soient en contact avec une forte population 
microbienne est donc élevée. L’utilisation de cette technique est toute indiquée pour ces 
polluants malgré leur persistance (Kamath and al. 2004). 
 
 Figure 5.3 Concentration des HAP dans les racines vs kOW. 
Tiré de Kamath and al. (2004, p.9)  
Le tableau 5.1 présente une série de plantes ayant un potentiel de dégradation ou de 
tolérance aux HAP et au pentachlorophénol. Cette liste a été construite à partir des noms 
de plantes mentionnés dans la littérature et en tenant compte de leur présence possible 
dans l’écozone des plaines à forêts mixtes (Grands Lacs et plaine du St-Laurent). Leur 
présence dans nos régions a été identifiée en consultant la deuxième édition de la Flore 
Laurentienne du Frère Marie-Victorin.  
Ces plantes sont essentiellement utilisées pour améliorer significativement l’activité 
microbienne (Mphekgo and al. 2005). Le choix d’une plante par rapport à une autre 
dépend plus de sa capacité à croître dans un sol contaminé afin d’y créer une rhizosphère 
qu’à transformer les contaminants. Ce choix dépend aussi de la qualité du réseau 
racinaire et de la situation des contaminants dans le sol. 
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 Un moyen d’identifier des plantes tolérantes est l’observation des terrains contaminés. Les 
plantes qui sont capables d’y pousser démontrent qu’elles sont tolérantes aux 
contaminants et que la toxicité du sol permet leur développement. Si les exsudats 
racinaires formés par la plante sont abondants, cette rhizosphère est adéquate pour le 
développement des bactéries (Pivetz 2001). 
Tableau 5.1 Plantes manifestant des possibilités de dépollution ou de tolérance présentes 
au Québec selon la Flore Laurentienne (Marie-Victorin 1964). 
 
A. Plantes possédant des aptitudes à assainir les HAP et le pentachlorophénol. 
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B. Plantes manifestant de la tolérance sur les terrains contaminés aux HAP et/ou  au 
pentachlorophénol.   
Nom Polluant (Frick et al. 
2000) 
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Général au Québec 
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5.2.5 Avantages et désavantages de la phytoremédiation 
La phytodégradation n’est pas le mécanisme le plus important de la dégradation. Les 
effets de la phytovolatilisation et de la phytoaccumulation sont négligeables. La 
phytostabilisation peut contenir dans le sol les contaminants et empêcher leur migration. 
La rhizosphère n’est qu’une stratégie optimisant le développement de microorganismes. 
La formation d’un système utilisant plusieurs de ces mécanismes est à la base de 
l’efficacité d’une décontamination réussie. Le système phytoremédiation résulte de l’usage 
d’une variété de techniques associées aux plantes qui assurent une efficacité accrue de la 
dégradation microbienne. 
Les techniques de réhabilitation ex situ n’ont pas été considérées dans notre évaluation en 
raison des objectifs présentés par Envir-Eau.  Le principal avantage de ces techniques est 
d’assurer que la contamination a été physiquement éliminée du sol. Leurs coûts élevés 
résultent de l’excavation du sol, de son traitement industriel et de sa disposition finale 
dans un site de traitement de matières dangereuses ou un  lieu d’enfouissement 
technique. 
Les techniques in situ ne requièrent pas autant de bouleversement des sols. Les 
techniques où l’on doit déplacer le sol, y ajouter de l’air, des agents de traitement comme 
des surfactants ou de la vapeur, sont évidemment plus dispendieuses. Le premier 
avantage des techniques associées à l’utilisation des plantes est que le sol n’a pas à être 
déplacé. Les espèces de plantes requises sont souvent présentes sur le terrain et leur 
croissance n’a qu’à être optimisée pour qu’un système de phytoremédiation soit créé.  
Le second avantage de la phytoremédiation est son coût jusqu’à 100 fois moindre que 
celui d’une décontamination ex situ quand la surface à excaver est grande. L’espace 
disponible est un facteur limitant l’utilisation de cette technique, cet espace devant être 
suffisant. Le niveau de contamination doit être faible à moyen. Si la contamination est 
élevée les plantes ne pourront se développer. Lorsqu’une forte contamination est limitée à 
une surface restreinte, d’autres techniques peuvent s’appliquer à cette portion de la zone 
contaminée. 
Les contaminants ayant un coefficient d’adsorption élevé comme les HAP et le PCP ne 
sont pas des cibles faciles pour la phytoremédiation puisqu’ils sont immobilisés 
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 (Cunningham 1997). Si on réussit à développer un réseau racinaire densément peuplé de 
microorganismes, le contaminant se trouvera en contact direct avec ceux-ci et par 
conséquent biodisponible. 
L’Environnemental Protection Agency (EPA) a développé un guide permettant de 
déterminer les techniques de phytoremédiation applicables à un sol contaminé. En 
Annexe 1 figurent deux organigrammes permettant de vérifier la faisabilité des techniques 
utilisant les plantes, l’un pour les sols contaminés et l’autre pour l’eau souterraine 
contaminée. 
Les critères principaux pouvant limiter l’applicabilité des technologies de traitement de 
l’eau souterraine d’un site de traitement du bois au Québec sont :  
• le climat (selon les régions); 
• le temps et l’espace ne doivent pas être des contraintes; 
• si la profondeur de la contamination dépasse 3 à 6 mètres; 
• si la contamination est phytotoxique; 
• si les métabolites sont plus toxiques que le contaminant; 
• si le kow se situe entre 1 et 3,5; 
• etc. 
Lorsqu’il a été démontré que l’on peut contenir la migration du polluant à l’aide des plantes 
les techniques de phytoremédiation sont acceptables. Si la mobilité de la  contamination 
est nulle la technologie est socialement acceptable car la contamination ne peut se 
propager. Le temps et l’utilisation future du sol deviennent alors deux facteurs importants à 
considérer avant l’implantation de la technologie. 
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 6 LA PROBLÉMATIQUE DES SITES DE TRAITEMENT DU BOIS 
Le PCP et les HAP issus de la créosote qui contaminent les sites de traitement du bois 
sont le résultat d’une accumulation quotidienne durant de nombreuses années. Au 
Canada, sept usines utilisent la créosote comme agent de préservation du bois et 
quatorze imprègnent le bois au pentachlorophénol. De ce groupe, six installations utilisent 
le PCP et la créosote sur le même site (Stephens et al. 2001).  
En 1987, il y avait au Canada 44 sites contaminés à la créosote à la suite d’activités 
reliées à la transformation de la houille de charbon. La cause de la contamination y a été 
identifiée comme étant le résultat de fuites des réservoirs de créosote ou des conduits 
d’alimentation dans des usines de fabrication de la houille de charbon (Konasewich 1991). 
Sur les sites, la contamination importante se limite à environ un hectare. 
Un certain nombre de sites ont été réhabilités depuis. Ces sites occupés depuis 50 à 100 
ans étaient jadis situés à proximité des villes; avec l’urbanisation ils se sont retrouvés en 
plein cœur de la ville. Aujourd’hui les entreprises de traitement du bois font face au même 
genre de problématique. Implantées depuis plus de 50 ans elles ont émis des 
contaminants dans le sol au cours de leur opération. Les préoccupations 
environnementales ayant changé, la présence de contaminants inquiète maintenant les 
entreprises et les citoyens.  
Lorsque la présence des usines en milieu urbain devient socialement inacceptable, elles 
sont invitées à déménager. La décontamination des sites en vue d’un nouvel usage doit 
alors être envisagée. Mais d’ici là, la contamination des 50 dernières années peut être 
relarguée dans l’environnement via les eaux de surface ou l’eau souterraine. C’est à cette 
problématique qu’Envir-Eau s’intéresse.  
Existe-t-il une problématique réelle de contamination des eaux de surface et/ou 
souterraines sur les sites de traitement du bois contaminés à la créosote et au 
pentachlorophénol?  
N’ayant pas eu accès aux données provenant d‘entreprises ni du MDDEP, nous 
analyserons cette question à partir d’informations puisées dans la littérature scientifique.  
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6.1 Caractérisation des sites contaminés au Québec 
 
Dans sa thèse de doctorat Marie-Paule Otte (1998) identifie clairement la présence des 
deux contaminants dans le sol de deux sites de traitement du bois au Québec, Tracy et 
Delson, en activité depuis plus de 50 ans. Tel qu’observé sur Google Earth le site de 
Tracy est en plein cœur d’un vieux complexe industriel sur les rives de la rivière Richelieu. 
Le site de Delson est situé sur la rive sud du St-Laurent dans une zone industrielle à 
proximité d’un quartier résidentiel. Otte (1998) a procédé à la caractérisation des deux 
sites : leur sol est essentiellement sablonneux. Des prélèvements ont été faits à une 
période de l’année non identifiée à 30 cm de profondeur en trois points :  
1. près des réservoirs de condensation dans la zone de traitement; 
2. dans l’aire d’entreposage des poteaux; 
3. dans une région boisée adjacente aux sites. 
Le tableau 6.1 présente les concentrations de 3 contaminants dans le sol de ces sites : les 
huile et graisse, la concentration totale de HAP et la concentration de PCP. 
Tableau 6.1 Caractérisation des sols de Tracy et Delson. 
Modifié de Otte (1998, tableau 2.1). 
Tracy Sols pH Saturation 








1 Sable argileux 7,1 20,4 23 500 919 1362 
2 Sable loameux 7,5 8,6   2 400     4     16 
3 Sable uniforme 7,1 23,1      900     6    < 0,1 
Critère B du Québec   1 000    20       0,5 
Critère C du Québec - - 5 
 
Delson Sols pH Saturation 








1 Sable uniforme 6,4 10,6 51 500 4686 684 
2 Sable silteux 7,1 6,5   2 900     15 120 
3 Sable uniforme 4,0 17,4   1 100   < 0,1 < 0,1 
Critère B du Québec   1 000    20    0,5 
Critère C du Québec   5 
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 Les zones ombragées représentent les endroits où les concentrations de HAP et/ou de 
pentachlorophénol sont supérieures aux limites du critère générique B de qualité des sols 
du MDDEP. Ce dépassement implique que le sol doit être décontaminé si l’on en modifie 
l’usage, c'est-à-dire si l’usage devient autre qu’industriel. Le respect du critère C permet 
de maintenir l’usage industriel du site.  
La concentration des échantillons adjacents aux sites respecte la limite pour les HAP et ne 
semble pas problématique pour le pentachlorophénol. Selon les informations du tableau 
6.1, la zone fortement contaminée se limite à la zone de traitement du bois. Ces 
informations confirment que la contamination est le résultat des opérations de traitement 
et que celle résultant de l’égouttement dans les aires d’entreposage est moins importante 
mais non négligeable. 
Hormis Otte, les ouvrages québécois consultés traitant du PCP et de la créosote ne 
mentionnent pas le niveau de contamination à la créosote et au pentachlorophénol des 
sites étudiés. Les ouvrages consultés sont Loubier 1996, Tawfiki 1997, Becaert 1999, Roy 
2000. Ils s’intéressent aux méthodes de décontamination et identifient les concentrations 
toxiques pour les microorganismes et les plantes. Aucun de ces ouvrages ne s’intéresse à 
la problématique de la contamination de l’eau. 
6.2 Caractérisation générale des sites contaminés 
Dans cette section seront présentés le type de contamination (nom des contaminants, 
concentration) ainsi que l’endroit où se situe la contamination sur les sites. La plupart des 
sites identifiés sont établis aux États-Unis. 
La surface des sites de traitement varie de 0,625 à 0,25 km2. La plus grande portion est 
occupée par l’aire d’entreposage, souvent près de 90%. La zone problématique (l’aire de 
traitement) occupe un espace restreint dont les dimensions varient selon le type de 
production de l’entreprise (Google Earth 2008). 
6.2.1 Contamination dans l’eau 
Un article de Rosenfeld and Plumb (1991) décrit la contamination dans cinq sites de 
traitement du bois. Les cinq sites sont en activité depuis plus de 50 ans et quatre des cinq 
utilisent la créosote et le PCP comme agents de préservation. Ils sont situés aux États-
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 Unis dans les états d’Arkansas, de Géorgie, d’Idaho, du Mississipi et du Texas. L’étude a 
tenté d’identifier le type de contamination de l’eau par les agents chimiques.  
Le premier fait intéressant soulevé par les auteurs est la constance des résultats se 
répétant systématiquement d’un site à l’autre. Voici les plus intéressants : 
• Moins de 50% des puits (8 à 20 par site) présentaient une contamination. L’étude 
ne localise pas les puits avec ou sans contamination sur le site.  
• Un grand nombre de composés volatils de la créosote sont absents des puits. 
• La concentration des composés volatils varie de 5 à 300 ppb. 
• Les phénols et les HAP à plusieurs anneaux benzéniques sont les composés semi-
volatils les plus abondants, leur concentration variant de 500 à 11 000 ppb. 
• La concentration des HAP semi-volatils à masse moléculaire élevée oscille entre 
200 et  5 000 ppb. 
• Les HAP semi-volatils dont la présence a été constamment identifiée font partie 
des cinq HAP utilisés à titre de référence dans ce document.   
• Les sites ne présentent pas de contamination au pentachlorophénol dans l’eau. 
• En général, les BCP n’ont pas été détectés sur les sites. 
• Le sol des cinq sites est sablonneux.  
Dans sa conclusion l’étude note l’importance de rechercher les composés semi-volatils 
dans les sites si l’on veut caractériser la contamination. Les auteurs rappellent aussi 
l’étonnante absence du pentachlorophénol des puits. 
Le site de Dania en Floride (Davis and al. 1994) est situé dans une ancienne carrière de 
calcaire ayant été remplie en 1946, puis utilisée pour le traitement du bois. Sa 
contamination a été le résultat des travaux d’excavation des installations de PCP en 1979. 
L’essentiel du contaminant a été pompé et excavé. La contamination très localisée s’est 
propagée dans la nappe souterraine. La contamination doit être surveillée de près, la  
topographie du lieu étant basse par rapport à l’environnement, elle est donc très près de la 
nappe phréatique. 
La contamination se situe essentiellement dans la partie supérieure du sol. Les portions 
contaminées en profondeur sont le résultat de l’écoulement de la substance par advection 
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 et dispersion dans l’eau. La contamination en PCP est 1 500 µg/L à proximité du site 
excavé  et  de 4 µg/L dans les puits situés à  30 mètres de cette zone.  
Un dernier cas présente une contamination en PCP des puits près de l’aire de traitement 
de 1,2 mg/L. La présence du PCP diminue à 0,2 mg/L jusqu’à indétectable plus on 
s’éloigne à 100 mètres de cette zone (Borazjani and al. 2005a). 
Dans tous les exemples mentionnés la contamination la plus importante se situe dans la 
région de la zone de traitement. Cette dernière occupe un petit espace par rapport à l’aire 
totale du site de traitement. La pollution résultant des égouttures sur les aires 
d’entreposage ne semble pas poser de problématique particulière. Nous n’avons pas 
trouvé d’article traitant de cet aspect. Brudermann (2000) dans ses règles de bonne 
pratique de fabrication s’inquiète davantage des nombreux risques  de contamination de la 
zone de traitement que des égouttures dans l’aire d’entreposage. Lorsque les méthodes 
d’application du produit sont respectées les probabilités de contamination des aires 
d’entreposage sont limitées. Les probabilités de contamination par ruissellement 
augmentent si l’érosion et le transport de particules vers les fossés périphériques ne sont 
pas ralentis par la présence de zone tampon. On entend par zone tampon une région où 
peuvent s’infiltrer dans le sol l’eau et les contaminants.   
6.3 Biotoxicité de l’eau et des sols 
Le but de cette courte section est de tenter d’identifier à partir de la littérature s’il existe 
des concentrations de HAP ou de PCP limitant les activités de phytoréhabilitation ou le 
développement des microorganismes. 
Une étude faite à partir d’eau souterraine d’un site situé à Pensacola en Floride montre 
que la mortalité d’embryons de Menidia beryllina était de 100% pour de l’eau non traitée et 
importante dans l’eau diluée à 1%.  A la suite d’un traitement où le taux d’élimination du 
polluant était supérieur à 87%, la mortalité des embryons était faible et leur 
développement sans anomalie (Mueller and al. 1991). Le tableau 6.2 présente quelques 
concentrations des 43 composés étudiés par les auteurs avant et après traitement :  
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 Tableau 6.2 Concentration toxique et non toxiques pour Menidia beryllina. 
Modifié de Mueller and al. (1991, p.1281). 
Substances Avant traitement 
Concentration toxique 
Après traitement 
Concentration non toxique 
Pyrène 56,9 mg/kg 10,4 g/L 
Benzo(a)pyrène 50,3 mg/kg   2,1 g/L 
Benzo(b)fluoranthène 61,7 mg/kg   2,9 g/L 
Pentachlorophénol   1,1 mg/kg   0,1 g/L 
Borazjani and al. (2005b) ont effectué une biofiltration d’eau contaminée à une 
concentration de HAP de 1630 µg/L et de PCP de 30 µg/L dans une série de trois 
biofiltres. Le contenu des biofiltres a dégradé efficacement les contaminants et adsorbé  
environ 5% des HAP et 15% du PCP. Dans le premier biofiltre on a fait croître une variété 
de la plante Hibiscus cannabinus dans le sable et ajouté un inoculum indigène 
d’Arthrobacter. Dans le deuxième biofiltre aucune bactérie n’a été inoculée, le troisième 
filtre ne contenait que du sable. Une population microbienne très importante et tolérante 
au PCP et à la créosote s’est développée dans le deuxième filtre non inoculé et la toxicité 
de ces concentrations n’a pas posé de problème au développement des microorganismes. 
Allard and al. (2000) ont constaté que la germination des graines de Trifolium repens et 
Lolium perenne n’avait pas été affectée par des concentrations de fluoranthène de 900 et 
700 mg/kg. Par contre, la croissance des racines et des tiges fut ralentie par des 
concentrations de phénanthrène de 200 mg/kg. La concentration inhibitrice du pyrène se 
situe à 0,7 mg/kg. Peupliers et saules survivent bien à une concentration de 200 mg/kg de 
HAP, même si ces arbres présentent une biomasse inférieure à la normale. Le peuplier 
est plus résistant que le saule (Dams and al. 2007). Gao and Shu (2005) confirment que le 
phénanthrène n’est pas phytotoxique à 133 mg/kg et que le pyrène ne semble pas être 
toxique, même à une concentration de 171,5 mg/kg. 
Dans une autre expérimentation Huang and al. (2004) ont adapté des bactéries à un sol 
contaminé aux HAP. Les bactéries identifiées étaient Pseudomonas putida, 
Flavobacterium et Pseudomonas aeruginosa. Le sol à décontaminer avait une 
concentration en HAP de  500 à 3000 mg/kg. La croissance des plantes a été diminuée 
des deux tiers à partir de la concentration de 2000 mg/kg mais les plantes étaient 
capables de croître dans un sol contaminé à 3000 mg/kg. Cette expérience a mis en relief 
l’importance de conjuguer plusieurs méthodes : le travail de la terre, l’ajout de 
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 microorganismes adaptés et le choix d’une plante tolérante, Festucea arundinacea, la 
fétuque rouge. 
Sverdrup and al. (2003) rappellent que la toxicité ne peut être évaluée qu’en tenant 
compte de la survie des plantes ou d’organismes dans l’environnement. La quantité de 
matière organique et le type de granulométrie modifient l’adsorption des contaminants et, 
par conséquent, la toxicité du sol. La toxicité moyenne de huit HAP a été évaluée à 210 
mg/kg avec un écart de 36 à 1300 mg/kg selon le type de HAP. La concentration toxique 
(EC-20) provoquant une perte de biomasse de 20% au début du développement de la 
graine du trèfle rouge, de l’ivraie vivace et de la moutarde est présentée ci-dessous. La 
concentration la plus élevée indique que les jeunes plants ont pu croître à ces 
concentrations malgré une diminution de la biomasse. La concentration la plus basse 
pourrait être un indicateur de la limite de concentration acceptable pour leur utilisation 
comme agent de biodégradation. 
• Fluoranthène : de 140 à 650 mg/kg 
• Fluorène : de 55 à 380 mg/kg 
• Phénanthrène : de 37 à 300 mg/kg 
• Pyrène : de  49 à 1300 mg/kg 
Un sol fortement contaminé aux HAP (13 000 ppm)  et au PCP (1500 ppm) a été 
efficacement biodégradé à la suite du travail du sol et de l’augmentation de la population 
microbienne qui en a résulté. Dans cet exemple les scientifiques ont travaillé 
mécaniquement le sol en surface, ajouté des fertilisants et contrôlé l’eau. La 
décontamination s’est étalée sur une période de plus de deux ans (Hansen and al. 2004). 
Selon Davis and al. (1994) la dégradation du PCP dans l’eau souterraine apparaît possible 
à des concentrations inférieures à 20 mg/L et plus difficile mais possible au-delà de cette 
concentration. Loubier (1996) a obtenu des résultats similaires en biopile pour le PCP. À 
des concentrations supérieures à 150 mg/kg la biodégradation n’a pas atteint le critère B-
C du gouvernement du Québec. Les expériences de Roy (2000) font état d’une croissance 
microbienne normale jusqu’à 30 ppm de PCP mais limitée à 50 ppm. 
En 130 jours de traitement à l’aide d’un inoculum et l’amendement du sol Otte (1998) a été 
en mesure d’abaisser la concentration de PCP d’une boue de 400 mg/kg à 5 mg/kg. Cette 
dégradation réalisée en laboratoire a été le résultat d’une activité microbienne très 
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 importante dans un bioréacteur. Otte (1998) a noté que des microorganismes indigènes 
activés dans un bioréacteur ont toléré une concentration en PCP de 400 mg/L. D’autres 
expérimentations à des concentrations de PCP de 100, 200 et 300 mg/L dans une boue 
liquide ont montré que plus la concentration est élevée, plus grand est le nombre de jours 
requis pour l’initiation du processus de dégradation.  
La germination des graines de Wild Rye, Kentucky Bluegrass et Tall Fescue a été ralentie 
en présence de contamination à la créosote à 2000 mg/kg de matière sèche. Les 
expériences de Huang and al. (2004) à l’Université de Waterloo tentaient de démontrer 
qu’un sol préparé pouvait créer une bonne rhizosphère et améliorer le développement des 
plantes. Les plants ont réussi à croître dans des sols contaminés à un niveau de 2000 
mg/kg de matière sèche mais présentaient un niveau de chlorophylle 30% inférieur à celui 
des plantes témoins. Le sol provenait de chez Stella Jones de New Westminster en 
Colombie-Britannique et présentait une contamination maximale de 3000 mg de HAP par 
kg de sol. 
Dans leurs expériences sur le « priming effect » Joner and al. (2004) démontrent 
clairement que le simple fait de préparer un sol et d’y ajouter involontairement de l’air 
diminue considérablement la toxicité. La présence d’air stimule le processus de 
dégradation qui est moins important si le sol n’a pas été préalablement travaillé. 
La toxicité d’une contamination est conditionnelle à de multiples facteurs. Un site 
contaminé depuis longtemps à la créosote et au PCP pourrait présenter les 
caractéristiques suivantes : 
• grande concentration de HAP; 
• absence des HAP les plus volatils; 
• présence de HAP semi-volatils à plus de trois anneaux; 
• concentration des HAP dans l’eau souterraine supérieure à celle du PCP; 
• le PCP pourrait étonnamment être absent de l’eau souterraine, mais devrait y être 
présent en raison de sa solubilité si le pH est neutre; 
• la concentration des contaminants diminue rapidement dès qu’on s’éloigne de la 
zone de traitement. 
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 La contamination la plus élevée sur les sites est localisée et située dans l’aire de 
traitement du bois. Dans les sites de Delson, Tracy et Waterloo elle semble associée à 
cette zone tandis qu’à Dania en Floride la contamination semble être le résultat d’un 
accident et limitée au lieu de l’accident. 
Les concentrations sont toxiques et affectent les plantes et microorganismes si : 
• la concentration de PCP dans le sol est supérieure à 30 mg/kg (Roy 2000, Davis 
and al. 1994) mais la décontamination a pu être réalisée à des concentrations de 
300 mg/L dans un bioréacteur (Otte 1998) et même 1500 ppm (Hansen and al. 
2004); 
• Borazjani and al. (2005a) a décontaminé de l’eau contenant 1,2 mg/L de PCP avec 
la bioventilation; 
• Borazjani and al. (2005b) a complètement assaini de l’eau souterraine contaminée 
ayant une concentration de HAP de 1630 µg/L et 30 µg/L de PCP à l’aide d’un 
biofiltre; 
• la concentration des HAP est supérieure à 2000 mg/kg (Huang and al. 2004); 
• la concentration du pyrène est supérieure à 100 mg/kg (Banks and al. 2003); 
• la concentration du fluoranthène est supérieure à 700 mg/kg  (Allard and al. 2000); 
• la concentration du phénanthrène est supérieure à 200 mg/kg (Allard and al. 2000 
et Gao and Shu 2005). 
La concentration biodégradable des HAP dépend de la proportion de HAP récalcitrants à 
plusieurs anneaux dans le sol comme le pyrène, le benzo(a)pyrène ou encore le benzo(b) 
fluoranthène.  Elle pourrait donc être élevée dans un sol nouvellement contaminé où les 
composés volatils abondent. Comme notre problématique s’intéresse à des sites 
probablement contaminés depuis longtemps, ce ne devrait pas être le cas. 
La biodégradation du PCP dans le sol s’effectue normalement jusqu'à 30 mg/kg. La 
concentration non toxique de HAP pour les microorganismes se situe à un maximum de 
2000 mg/kg de HAP. 
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 7 PHYTOREMÉDIATION : UNE TECHNOLOGIE APPROPRIÉE ? 
La phytoremédiation, une technique douce pour l’environnement et peu coûteuse, peut-
elle résoudre le problème de contamination du sol, des eaux de surface et souterraines 
d’un site de traitement du bois à la créosote et au pentachlorophénol? La réponse toute 
simple à cette question est oui. Mais à quelles conditions? 
7.1 Adoption de bonne pratique sur les lieux de traitement du bois 
Lors de la consultation du document « Résumé des résultats du programme évaluation 
2000 d’Environnement Canada pour l’industrie de la préservation du bois au Canada », on 
a constaté que les entreprises utilisant le PCP et la créosote avaient obtenu des niveaux 
de conformité moyennement élevés. Les pratiques de mélange des produits de la 
créosote ont reçu une note de 53%, ce qui révèle une déficience des systèmes. En ce qui 
concerne l’utilisation du PCP certaines entreprises ont reçu une note de 30% pour la 
qualité de leurs pratiques. Les notes les moins élevées indiquent l’absence de système de 
surveillance permettant de prévenir adéquatement les accidents et montrent aussi que les 
employés ne disposent pas de formation appropriée ni de programme de formation 
continue. 
Les risques de contamination sont essentiellement associés à l’aire d’entreposage des 
produits chimiques et au mélange des produits. En raison de la toxicité des substances la 
réhabilitation à l’aide de plantes ne peut se faire lorsque la contamination est élevée (EPA 
2006). Le premier aspect de l’intervention concerne l’adoption de pratiques évitant la 
contamination de la zone d’activité. 
Le document « Recommandations pour la conception et l’exploitation d’installations de 
préservation du bois » situe les sources de contamination du sol et propose des solutions 
pour les prévenir (Brudermann 1999). En voici quelques aspects à titre d’exemples : 
 64
 Tableau 7.1 Solutions proposées aux problématiques de contamination. 
Modifié de Brudermann (1999). 
Sources de contamination du sol Solutions proposées 
Déversement d’huile dans la zone 
d’entreposage des produits 
chimiques 
Adoption de bonnes pratiques de fabrication 
(Stephens et al. 2001). 
Système de confinement des liquides équivalant à 
100% du volume des réservoirs. 
Égouttures dans l’aire 
d’entreposage du bois fraîchement 
traité. 
Confinement et étanchéité de l’aire d’égouttement 
ou présence d’un toit pour limiter la lixiviation. 
Prévoir une période d’égouttement suffisamment 
longue.  
Prévoir une aire de traitement pour contenir tout le 
bois fraîchement traité. 
Contrôler et traiter les eaux de ruissellement. 
Entreposage du bois Situer les aires d’entreposage loin des plans d’eau 
de surface (fossé, ruisseau, lac). 
Surveillance de l’environnement Établir un programme de surveillance des sols et de 
l’eau ainsi que des méthodes de travail des 
employés. 
Suite à l’observation d’un certain nombre de sites de traitement du bois (Google Earth), on 
a observé qu’aucun des sites ne semble disposer d’aire d’égouttement confinée. Il n’y a 
pas de structure visible permettant d’abriter les matériaux fraîchement imprégnés.  Le sol 
des aires d’entreposage de toutes les entreprises est nu. Elles se conforment ainsi au 
code de prévention des incendies. De nombreux chemins permettent la circulation des 
camions et des véhicules d’incendie. 
Si une contamination continue et importante survient sur un site, il n’est pas certain que 
les plantes puissent y croître efficacement. Le niveau de toxicité pourrait, selon le cas, se 
situer au-delà de leur capacité. Si les risques de contamination sont très limités ou 
absents, la concentration des contaminants devrait diminuer au cours des années en 
raison de l’atténuation naturelle. 
Une entreprise de traitement du bois doit contrôler ses émissions afin de s’en tenir à la 
contamination antérieure. L’utilisation de plantes comme solution de contrôle des polluants 
est impossible si la contamination est élevée et quotidienne.  
7.2 Conditions requises pour la phytoremédiation 
Les plantes contribuent à la décontamination des sols lorsqu’elles peuvent y survivre et y 
initier une population microbienne importante et avide de nourriture comme les atomes de 
carbone contenus dans le PCP et la créosote. De nombreuses conditions permettent aux 
plantes de croître dans un sol contaminé. L’EPA a construit un organigramme identifiant 
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 les conditions minimales requises pour la phytoremédiation du sol, de l’eau ou des 
sédiments. Si les caractéristiques présentées dans l’organigramme sont présentes, la 
phytoremédiation est possible. Il est ainsi démontré que l’utilisation des plantes permet 
d’atteindre les objectifs de qualité de l’eau et des sols de manière sécuritaire et peu 
coûteuse. La prochaine section est inspirée de cet organigramme de l’EPA 
« Phytoremediation decision tree » présenté à l’annexe 1 (EPA 1999). 
7.2.1 Contraintes de temps et d’espace 
La réhabilitation des sols par les plantes requiert du temps. Si elle est réalisée dans des 
conditions idéales la décontamination requiert quelques mois (Allard and al. 2000, GAO 
and Zhu 2005). En situation réelle elle prend des années (Loeher and Webster 1996). 
Déterminer le temps nécessaire à l’atteinte des objectifs d’assainissement n’est pas chose 
facile (EPA 2006). Si une entreprise n’a pas à respecter d’échéancier très précis 
l’utilisation d’une méthode lente à base de plantes peut être envisagée. Déterminer le 
temps requis pour une biodégradation est possible si l’on dispose d’informations comme : 
le taux de transpiration des végétaux, la concentration du contaminant dans l’eau ou dans 
le sol selon le cas. La masse totale de contaminant devra être estimée, tout comme le 
taux de biodégradation annuelle (Kamath and al. 2004). Hinton and al. (2005) ont établi 
une équation du potentiel de phytoextraction applicable aux métaux. 
L’utilisation de plantes requiert de l’espace. Certaines parties du terrain doivent être 
sacrifiées pour y faire pousser herbes ou forêt. La surface d’entreposage peut en être 
affectée. La taille des sites est très variable (Google Earth), les dimensions de l’aire de la 
zone de traitement sont comparables d’une usine à l’autre mais celle des zones 
d’entreposage varient énormément. C’est cet espace qui est sacrifié à la réalisation de la 
surface de phytoremédiation. Si des fossés les entourent ces espaces sont à favoriser 
pour la croissance des plantes et la création d’une zone tampon. Les plantes limiteront le 
ruissellement des contaminants en les adsorbant. 
Tous les documents font référence à la superficie des sites comme contrainte à l’utilisation 
de plantes, mais aucun ne quantifie cet espace en fonction du niveau de contamination ni 
de quelque manière que ce soit. L’espace à utiliser doit être déterminé à la suite d’essais 
en laboratoire ou sur le terrain (Pivetz 2001). 
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 7.2.2 La profondeur de la contamination 
La flore microbienne se développe au contact immédiat avec les racines pour former la 
rhizosphère. Le potentiel exceptionnel de la décontamination est situé dans cette zone qui 
doit être en contact direct avec le polluant. La contamination ne peut être plus profonde 
que le pouvoir de pénétration des racines. La profondeur des racines varie de quelques 
dizaines de centimètres à quelques mètres, mais c’est à la surface du sol que se produit 
l’essentiel de l’activité microbienne aérobie. 
La littérature scientifique ne situe pas nécessairement la profondeur de la zone 
contaminée. Cette dernière dépend des caractéristiques de porosité et de perméabilité du 
sol. Les sols perméables peuvent être contaminés sur une grande profondeur, tandis que 
les argiles peuvent limiter la contamination ne présentant pas de fracture. La profondeur 
de la contamination limite la présence d’oxygène et de nutriments. La concentration 
d’oxygène nécessaire au développement de colonies microbiennes est de 5%. De 
l’oxygène devra être ajouté dans le cas où sa concentration limite la croissance des 
bactéries (EPA 2006). 
7.2.3 Contrôle hydraulique des plantes 
Les plantes peuvent être utilisées pour empêcher le polluant de contaminer en aval de la 
zone de contamination. Elles servent alors de pompe pour diminuer la quantité d’eau dans 
le sol et la mobilité des polluants les plus solubles. Cette technique n’est applicable que 
dans certaines situations et dépend de l’organisation spatiale du site. Les plantes peuvent 
aussi servir à drainer vers elles les contaminants qui seront adsorbés dans la rhizosphère 
et dont la migration sera contrôlée. En adsorbant les polluants la phytostabilisation en 
limite la biodisponibilité. La séquestration dans la rhizosphère permet aux 
microorganismes de procéder à la dégradation (Cunningham and al. 1997). Cette 
technique est toute désignée pour les contaminants ayant une forte tendance à 
l’adsorption comme les HAP et le PCP. Les saules et les plantes aquatiques sont des 
pompes efficaces au réseau racinaire important autour duquel se développent de bonnes 
populations de microorganismes.  Les limites des sites présentent souvent des fossés. Si 
des espèces aquatiques y sont plantées elles pourraient servir à contrôler le ruissellement 
de l’eau de surface par phytostabilisation. 
Quand un contrôle hydraulique est difficile à réaliser à l’aide de plantes, l’usage d’un 
système de pompage de l’eau semble une alternative intéressante. L’eau récupérée est 
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 alors traitée ou réintroduite selon les résultats d’une évaluation de risques faite au 
préalable. Le biobarbotage (biosparging) a déjà démontré son utilité dans  le contrôle des 
mouvements de l’eau grâce à l’introduction d’air dans la zone saturée (Borazjani and al. 
2005a). L’eau des effluents pourrait aussi être traitée à l’aide de biofiltre contenant plantes 
et colonies bactériennes (Borazjani and al. 2005b). 
7.2.4 L’importance de la contamination 
 
La littérature souligne que les plantes et les microbes peuvent agir sur la contamination 
faible à moyenne. Les valeurs limites d’une telle contamination ne sont pas mentionnées. 
Par contre, certains chercheurs ont noté les concentrations phytotoxiques pour les plantes 
et les microorganismes. Elles identifient la limite de croissance des plantes. Lorsque des 
plantes et des organismes peuvent croître dans un milieu la contamination peut y être 
estimée comme faible à moyenne.  
Ces valeurs  limites seraient de 30 µg/L pour le PCP dans l’eau (Borazjani and al. 2005b), 
400 mg/kg de sol (Otte 1998), 2000 mg/kg pour les HAP (Huang and al. 2004) et variable 
selon la composition du sol à nettoyer. Dans l’eau une concentration de 1630 µg/L de HAP 
a permis la prolifération d’une colonie bactérienne importante et tolérante (Borazjani and 
al. 2005b). Ces valeurs ne peuvent être utilisées qu’à titre indicatif, de multiples facteurs 
intervenant dans l’évaluation de la toxicité : l’adsorption du contaminant selon la 
granulométrie du sol, la quantité de matière organique présente, l’âge de la contamination, 
le pH, etc.  
La présence de plantes sur un site est un indicateur du niveau de contamination. La 
comparaison de ces plantes avec des espèces comparables dans un milieu non 
contaminé permet d’évaluer l’impact de la contamination sur les plantes et d’identifier les 
variétés les plus tolérantes. Quand les plantes ne peuvent croître dans un milieu la 
phytoremédiation y est impossible, à moins de modifier les caractéristiques du sol avant la 
plantation. Si les plantes peuvent croître sans présenter de carence importante et qu’elles 
génèrent une microflore significative, le milieu montre un certain potentiel de 
biodégradation. 
Frick  et al. (2000) ont identifié des plantes pouvant dégrader les HAP et d’autres étant 
tolérantes aux HAP et au PCP. De nombreux auteurs ont comparé des plantes entre elles 
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 pour leur phytotoxicité ou leur capacité à créer une rhizosphère efficace. Les plantes 
reconnues pour leur potentiel en phytoremédiation ont été colligées dans le tableau 5.1 du 
présent travail à titre de référence pour Envir-Eau. Les facteurs à considérer pour le choix 
de plantes en phytoremédiation sont :  
• la présence des plantes sur le terrain à décontaminer ou dans l’écozone; 
• un développement racinaire en fonction de la profondeur de la contamination; 
• le développement d’une rhizosphère densément peuplée de bactéries capables de 
dégrader le contaminant. 
Métabolites issus de la dégradation 
Les déchets produits par la dégradation sont parfois plus toxiques que le contaminant lui-
même. On doit porter une attention particulière aux produits de dégradation du PCP. Dans 
la littérature on ne s’en inquiète pas trop (ex : PCB) parce qu’on a remarqué qu’en général 
l’impact de la somme des produits de dégradation est moins grand que la toxicité du 
contaminant (Roy 2000 et Borazjani and al. 2005a). Lors d’essais en laboratoire l’étude de 
la toxicité des produits de dégradation peut être nécessaire car la quantité de métabolites 
produits dépend des mécanismes utilisés par les microorganismes.  
Coefficient de partage octanol/eau (kow) 
La valeur numérique du kow permet de séparer les substances hydrophiles des substances 
hydrophobes, de prévoir la mobilité des molécules dans l’eau et leur tendance à 
l’adsorption. Les substances ayant un kow entre 1 et 3,5 présentent des caractéristiques 
favorables à la phytoremédiation, tandis que celles ayant un kow inférieur sont trop solubles 
pour être captées par les plantes. Les composés ayant un kow supérieur à 3,5 s’adsorbent 
fortement aux racines d’une plante, en limitant la capacité d’absorption. Le kow supérieur à 
3,5 favorise la transformation de la substance dans la rhizosphère, mécanisme de 
transformation le plus efficace. La majorité des HAP semi-volatils et le PCP ont une valeur 
de kow qui souligne leur forte tendance à l’adsorption dans le sol (Kamath and al. 2004). 
7.3 La phytoremédiation : un système complexe 
D’autres caractéristiques secondaires sont à vérifier pour valider l’utilisation de la 
phytoremédiation. Il est important de se rappeler que pour les composés organiques, 
l’effet direct des plantes sur la décontamination est toutefois négligeable. Dans un sol 
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 contaminé au PCP et à la créosote depuis longtemps, les processus comme la 
phytovolatilisation, la phytoaccumulation et la phytodégradation jouent un rôle limité  
comparativement à celui d’une rhizosphère active (Gao and Zhu 2005). Les plantes 
servent plutôt à créer un environnement adéquat au développement des microorganismes 
et à augmenter leur potentiel de dégradation. La minéralisation est le résultat de l’activité 
microbienne dans la rhizosphère. 
La présence de plantes ne suffit pas nécessairement à créer ces conditions, c’est 
pourquoi l’utilisation de techniques en appui aux microorganismes est essentielle. Le 
travail mécanique du sol en surface aide à créer les conditions d’aération nécessaires aux 
microbes. L’utilisation de la bioventilation peut améliorer les conditions d’oxygène là où le 
sol en est nettement déficient. L’ajout de fertilisant est nécessaire à la croissance des 
plantes. Un système d’irrigation peut s’avérer indispensable au maintien d’un niveau 
acceptable d’humidité dans le sol. Les plantes peuvent être organisées afin de créer une 
zone d’appel des contaminants. L’ajout dans le sol d’un inoculum de bactéries indigènes 
dont la densité a été augmentée en laboratoire active la biodégradation. On ne devrait pas 
parler d’une technique de phytoremédiation mais plutôt d’un système organisé qui, à partir 
des plantes, favorise le développement de la faune microbienne. À chaque fois que la 
structure du système se complexifie, les coûts augmentent. 
Le système de phytoremédiation est substantiellement moins dispendieux que le 
traitement ex situ utilisé dans un grand nombre de cas avant 2005 au Québec. Les coûts 
associés à la caractérisation de la problématique sont les mêmes pour toutes les 
technologies. Les dépenses occasionnées par les essais en laboratoire pour valider les 
technologies sont semblables pour tous les types de technologies. Une fois la conception 
réalisée, un système de phytoremédiation requiert du suivi et du temps.  Les coûts réels 
sont difficiles à quantifier. Les comparaisons tirées de Pivetz (2001) parlent de trois à 
douze fois moins en fonction des divers éléments utilisés. Un document de l’EPA (2000) 
indique que les réductions de coût par rapport aux technologies conventionnelles sont de 
20 à 80%. Avec l’expérience, les économies seront plus substantielles. 
Actuellement, ces technologies sont qualifiées de vertes parce que ne détruisant pas 
l’environnement auquel elles sont appliquées comparativement aux technologies ex situ. 
Les citoyens préfèrent voir planter des arbres plutôt que des excavatrices en action. 
L’entreprise peut alors continuer ses activités. Bien que le processus de décontamination 
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 s’avère souvent long, l’atteinte du critère C du MDDEP sur la qualité des sols est un 
objectif réalisable, tout comme ceux sur la qualité de l’eau. Borazjani and al. (2005a et 
2005b) a obtenu des concentrations finales respectant les limites du critère C du MDDEP 
et ceux de la qualité de l’eau pour le PCP et les HAP. Le temps nécessaire à la 
décontamination dépend de nombreux facteurs et est donc difficile à établir. Après 
l’amorce, le taux de biodégradation est élevé mais diminue à mesure que la quantité de 
nourriture (contaminant) s’abaisse. L’ajout de nourriture à ce moment de la dégradation 
peut être essentiel (Frick et al.).  
La séquestration des polluants dans la rhizosphère grâce au pompage exercé par des 
plantes hydrophiles favorise l’adsorption des polluants dans les racines, réduit leur 
biodisponibilité dans l’eau et augmente les probabilités de dégradation en haussant les 
probabilités de contact entre les polluants et les microorganismes. La phytostabilisation 
est une technique appropriée pour la décontamination des eaux de surface et souterraine. 
Plus la densité des plantes est grande plus la phytostabilisation est efficace (Banks and al. 
2003) La phytoremédiation est une technologie à considérer pour résoudre le problème de 
contamination de l’eau au PCP et à la créosote. 
La vérification du potentiel de la technologie doit se faire sur le terrain et être adaptée à la 
contamination, aux caractéristiques du sol, aux plantes présentes dans l’écozone et 
tolérantes aux polluants, tout en permettant le développement d’une flore bactérienne 
active. L’utilisation d’un système doit être basée sur l’étude de risque prenant en 
considération le déplacement possible des contaminants dans le sol et dans l’eau 
(Dumesnil et Ouellet 2002). Suite au design du procédé de traitement, l’analyse de risque 
détermine si la phytoremédiation constitue une alternative sécuritaire pour la santé des 
personnes et des écosystèmes, tout en permettant l’assainissement du sol et de l’eau. 
Le système de phytoremédiation est une technologie ayant recours aux plantes pour 
développer une armée de bactéries capables de débarrasser le sol et l’eau de la 
contamination au PCP et aux HAP. Toutefois, la contamination ne doit pas être trop 
importante, les plantes devant être en mesure de croître dans ces sols sans présenter 
d’anomalie significative. La concentration limite que les plantes peuvent supporter dépend 
de la toxicité du sol. Celle-ci est variable selon les caractéristiques du sol rendant le 
contaminant biodisponible aux plantes et aux microorganismes. 
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 Dans la littérature divers systèmes de biodégradation ont nettoyé des sols contenant 2000 
mg de HAP/kg de matière sèche de sol (Huang and al. 2004). Le PCP injecté dans un sol 
à une concentration de 300 mg/L dans un bioréacteur a été décontaminé par des 
microorganismes. La dégradation du PCP à une concentration supérieure à 30 mg/kg 
(Roy 2000, Davis and al. 1994) a été réalisée. De l’eau contenant 30 µg/L de PCP a été 
assainie (Borazjani and al. 2005a).  Ces valeurs sont à valider en laboratoire en raison des 
caractéristiques de chaque sol et de chaque contamination. 
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 CONCLUSION 
Le pentachlorophénol et la créosote sont deux substances utilisées dans six entreprises 
canadiennes pour le traitement du bois depuis plus de 50 ans. Ce sont des pesticides 
empêchant le développement de microorganismes dans le bois. Leur application sur le 
bois augmente de manière très importante la longévité des traverses de chemin de fer et 
des poteaux de services publics. Utilisées pour leur persistance dans le bois, ces 
substances contaminent l’environnement et particulièrement les lieux d’application. 
Ce sont deux substances organiques possédant des propriétés semblables et distinctives. 
La créosote est un mélange de HAP issus de la houille de charbon dont la composition est 
très variable. Elle est composée de plus de 100 types de HAP différents. Les HAP les plus 
simples sont volatils et biodégradables s’ils sont constitués de deux ou trois anneaux 
benzéniques, tandis que les HAP les plus persistants sont semi-volatils et constitués de 
plus de trois anneaux benzéniques. 
Les deux groupes ont une grande tendance à l’adsorption en fonction de leur kow élevé. 
Un kow élevé indique que la substance n’est pas très soluble. La solubilité du PCP est 
toutefois élevée à pH neutre. Le KOC du pentachlorophénol est élevé, cela explique sa 
forte adsorption dans la matière organique et l’argile. Ce sont des DNALP qui se 
dispersent peu dans l’environnement. La migration des DNALP est essentiellement 
verticale en raison de leur masse volumique. Par la suite, la lente dissolution des 
contaminants dans la nappe phréatique peut créer un panache de contamination. La 
composition du pentachlorophénol est bien définie, la solution commerciale étant 
composée à 98% de C6Cl5OH. Les processus de biodégradation des deux substances 
sont surtout aérobies. Les métabolites peuvent être plus toxiques que la substance 
originale mais leur faible concentration devrait avoir un impact limité sur les processus de 
biodégradation. 
Envir-Eau, une entreprise d’experts conseils en environnement, s’intéresse à la 
problématique de la contamination des sols et plus particulièrement celle de l’eau, 
résultant des opérations de traitement du bois au PCP et à la créosote. Envir-Eau veut 
connaître les progrès scientifiques dans le domaine des technologies de biodégradation, 
notamment celles de phytoremédiation. L’entreprise désire savoir si l’utilisation de plantes 
peut réhabiliter le sol et prévenir ou contrôler la contamination de l’eau par ces 
substances. 
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 Les opérations de traitement du bois sur les sites canadiens remontent à plus de 50 ans, 
époque où les connaissances sur la toxicité de ces substances étaient limitées, où on se 
souciait moins de la santé des travailleurs et de l’environnement. Des déchets ont été 
entreposés çà et là sur les sites. Des fuites accidentelles se sont produites durant les 50 à 
60 ans d’opération, laissant échapper des millilitres, des litres, voire des centaines de litres 
de PCP ou de créosote. La possibilité de retrouver ces substances dans un site est 
indéniable.  
En 2000 Stephens et al. ont évalué l’adoption par l’industrie du code de bonnes pratiques 
dans le traitement du bois développé par Environnement Canada (Brudermann 1999). Il 
appert que dans l’industrie du traitement du bois de nombreuses lacunes peuvent mener à 
une contamination. Les entreprises utilisant le PCP et la créosote ont reçu les notes les 
plus faibles. Les méthodes de manipulation des produits chimiques ont été critiquées ainsi 
que l’absence de surveillance des sites et le manque de formation des employés. Ces 
informations indiquent que des contaminations récentes sont probables.  
De nombreux sites en Amérique du Nord sont contaminés par ces substances. La 
littérature fait état de recherches sur les méthodes de biodégradation pour résoudre les 
problématiques de contamination au PCP et à la créosote. Le degré de contamination, sa 
localisation dans un site et sa superficie sont peu décrits dans les articles consultés. La 
zone contaminée est située dans l’aire de traitement. Le nombre de sites décrits est très 
limité. 
Une étude des caractéristiques de cinq sites confirme la présence de HAP et de PCP 
dans le sol. Les HAP les plus abondants sont ceux comptant plusieurs anneaux 
benzéniques qui sont semi-volatils. Les HAP volatils, eux, sont peu abondants en raison 
de l’âge de la contamination. Les HAP et le PCP sont fortement adsorbés lorsque la 
contamination est ancienne. Le sol contient alors essentiellement les éléments les plus 
récalcitrants (Rosenfeld and Plumb 1991). Sur certains sites la contamination s’est 
répandue dans la nappe phréatique et dans les eaux de surface (Davis and al. 1994). 
Il se développe dans les sols contaminés une quantité de microorganismes variés 
capables de biodégrader ces substances.  L’activité de ces microorganismes n’a qu’à être 
stimulée pour que la biodégradation s’amorce ou s’accélère. Le simple travail du sol 
améliore l’aération et catalyse l’activité microbienne (Joner and al. 2004). 
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 La phytoremédiation est un système basé sur la présence des plantes. Elle permet la 
biodégradation car elle favorise l’activité microbienne en modifiant les caractéristiques du 
sol. La présence de racines crée des abris pour les bactéries et leur apporte oxygène et 
enzymes. Le milieu étant propice à leur développement, une abondante colonie de 
microorganismes s’y développe. 
Les conditions idéales à la croissance des plantes et des microorganismes ne sont pas 
toujours présentes dans le sol. Des fertilisants devront être ajoutés, de la matière 
organique, de l’air et l’humidité pourra être contrôlée (Miller and al. 2004). On peut aussi 
augmenter la densité de la colonie de microorganismes en introduisant une solution de 
microorganismes préparée à partir de colonies indigènes. Le choix des plantes est 
important pour créer une rhizosphère là où la contamination est présente. Le choix des 
espèces se fait en fonction de la profondeur de la contamination, de la longueur des 
racines, de la tolérance des plantes aux contaminants. Les plantes indigènes à l’écozone 
sont plus rustiques et mieux adaptées (Frick et al. 2000). 
La phytoremédiation est le résultat de multiples processus : phytoaccumulation, 
phytovolatilisation, phytodégradation et rhyzoremédiation. L’activité microbienne de la 
rhizosphère est la première responsable de la biodégradation. La présence de plantes 
augmente de manière très significative le pouvoir de biodégradation de l’activité 
microbienne. 
La croissance de plantes dans un sol contaminé permet d’identifier le niveau de 
phytotoxicité. Si la plante ne peut pousser, elle ne peut pas catalyser la biodégradation. La 
toxicité varie selon la concentration du contaminant, le type de sol, l’importance de 
l’adsorption, la désorption, l’eau, le pH, la biodisponibilité du polluant et la tolérance de 
chaque plante au contaminant. 
Dans la littérature les divers systèmes de biodégradation ont nettoyé des sols contenant : 
2000 mg de HAP/kg de matière sèche de sol (Huang and al. 2004) et 400mg de PCP/kg 
de matière sèche de sol (Otte 1998). Des concentrations dans l’eau souterraine de 30 
µg/L de PCP et 1630 µg/L de HAP ont été traitées avec succès dans un biofiltre à base de 
plantes et de microorganismes (Borazjani and al. 2005b).  Ces valeurs ne peuvent être 
comparées entre elles en raison des caractéristiques de l’environnement et ne constituent 
que des références. Les expérimentations présentées dans la littérature se font sur des 
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 périodes de temps limitées. La durée des expérimentations présentées dans la littérature 
ne permet pas d’évaluer clairement les probabilités d’atteinte du critère C dans un 
contexte réel de phytoremédiation. L’atteinte du critère C semble toutefois réaliste. 
Dans une perspective de développement durable et de réutilisation des sols, la 
phytoremédiation est une technique intéressante pour décontaminer le sol. Le temps 
nécessaire à l’assainissement ne doit pas être un facteur limitant. Le site doit disposer 
d’une superficie importante où sont cultivées les plantes tolérant le niveau de 
contamination présent dans le sol. Si l’espace est limité, des structures plus complexes 
comme la bioventilation ou un phytofiltre peuvent permettre de retirer efficacement la 
contamination du sol ou de l’eau. Si le site présente une contamination localisée mais 
fortement phytotoxique l’excavation de la section contaminée doit être envisagée.  
La phytoremédiation peut-elle contrôler et dégrader une contamination au PCP et à la 
créosote? La réponse est oui. Mais la littérature n’est pas claire sur la contamination 
dégradable, la superficie, le temps requis et le niveau de décontamination On peut 
contrôler la contamination de l’eau de surface par la phytostabilisation et la 
décontamination du PCP et de la créosote dans le sol est possible en utilisant des 
techniques de phytoremédiation. Chaque contamination ayant ses propres 
caractéristiques, une caractérisation devra déterminer la biodisponibilité et la toxicité des 
polluants. Des essais en laboratoire ou sur le terrain sont essentiels afin de déterminer 
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 Tableau xx : Organigramme décisionnel en phytoremédiation, eau souterraine. 
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